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Os metais são uma matéria-prima muito utilizada no sector industrial, 
conferindo-lhes este uso importância económica e tecnológica. A sua vasta 
aplicação e utilização têm originado, ao longo dos anos, efluentes industriais 
ricos em metais e, apesar de nos últimos anos existir uma maior 
consciencialização por parte das indústrias e das entidades reguladoras para a 
importância de os remover dos efluentes industriais, muitas das vezes os 
efluentes não recebem o tratamento mais adequado e uma grande quantidade 
de metais são libertados para o ambiente. Consequentemente, a 
contaminação de águas superficiais por metais é cada vez mais um problema 
mundial e representa um risco acrescido para a saúde pública, uma vez que a 
maioria desses metais são tóxicos e tendem a acumular-se nos organismos 
vivos. Por estes motivos, é extremamente importante e urgente desenvolver 
tecnologias e materiais que conciliem elevada eficiência e baixo custo e que 
possam ser utilizados para a remoção de metais de efluentes.  
Neste trabalho desenvolveu-se um método promissor de remoção de metais 
de soluções aquosas, baseado na utilização de nanopartículas de magnetite 
revestidas com sílica, posteriormente modificadas à superfície com ligandos 
orgânicos contendo grupos ditiocarbamato. As nanopartículas funcionalizadas 
apresentaram grande afinidade para a remoção de metais, tais como 
mercúrio (II) e chumbo (II), quer de soluções sintéticas contendo o metal, quer 
de água salgada recolhida em alto mar e fortificada com o metal. A influência 
da massa de nanopartículas usadas e do tamanho das nanopartículas na 
remoção dos metais foram parâmetros estudados neste trabalho, assim como 
a avaliação da cinética do processo de remoção e a isotérmica de adsorção. 
Os resultados obtidos mostraram que os nanomateriais estudados são 
capazes de remover quantidades apreciáveis de metais, nomeadamente 
mercúrio (II), mesmo quando se usam apenas alguns miligramas de 
nanopartículas (~0,2 mg/L) e que é possível obter água considerada com 
qualidade para consumo humano (<1,0 µg/L de mercúrio) com apenas cerca 
de 6 mg/L de nanopartículas e uma concentração inicial de metal de 50 µg/L. 
O material estudado mostrou também ser igualmente eficiente (99,9% de 
remoção) em água do mar, cuja matriz apresenta uma elevada complexidade, 
mostrando assim o seu grande potencial para tratamentos de águas residuais 
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abstract 
 
Due to its economical and technological impact, metals are among the most 
used raw materials in industry. Its wide range of applications have been the 
major cause for their increasing quantities in industrial effluents, and despite 
the crescent industries and regulator organizations awareness for the 
importance of metals removal from industrial effluents in the last few years, 
most of the times, effluents treatment is insufficient, and as a consequence, 
many of these metals are released to the environment. Surface waters 
contamination by metals is of great concern all over the world and it represents 
a huge health human problem, since these metals are very toxic and tend to 
accumulate in living organisms. Therefore, it is extremely important and urgent 
to develop new techniques and materials that can combine high efficiency and 
low cost, allowing them to be used in the metal removal from effluents. 
In this work a promising method for the uptake of metals from aqueous 
solutions, based on the magnetic separation of magnetite nanoparticles coated 
with silica and then functionalized with organic moieties containing 
dithiocarbamate groups is presented. The functionalized nanoparticles exhibit 
great affinity for mercury (II) and lead (II), in synthetic solutions as well as in 
salt waters. The influence of nanoparticle mass and size in metal removal was 
studied in this work. The kinetic of the separation process and the isotherm 
adsorption were also evaluated. 
The obtained results showed that the studied nanomaterials can remove 
remarkable quantities of metals, namely mercury (II), even with a few 
milligrams of nanoparticles (~0,2 mg/L). It was also shown that is possible to 
achieve drinking water quality (<1,0 µg/L of mercury) with only 6 mg/L of 
nanoparticles, with an initial mercury concentration of 50 µg/L. The studied 
material also presented a high efficiency (99,9% of removal) in salt waters, 
which had a complex matrix, showing its great potential for the removal of 
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A água é um bem imprescindível à sobrevivência de todas as formas de vida 
conhecidas. É um recurso natural, que o Homem utiliza para o consumo doméstico e 
industrial, produção de energia hidroeléctrica, irrigação do solo, obtenção de alimento 
através de actividades tais como pesca e aquacultura, navegação, actividades recreativas e 
recepção de resíduos. 
Durante muitos anos, considerou-se que a água tinha uma capacidade inesgotável 
de tudo lavar e diluir, sendo por isso, o principal meio receptor de efluentes domésticos, 
agrícolas e industriais, ricos em matéria orgânica, bactérias e vírus, pesticidas, nutrientes 
e/ou metais. O aumento da poluição de águas subterrâneas e superficiais, quer por fontes 
difusas quer por fontes pontuais provenientes dos diversos sectores mencionados 
anteriormente, aliado a um aumento significativo da utilização da água e à escassez de 
água doce adequada para consumo Humano, originou nas últimas décadas uma maior 
consciencialização por parte das populações e das entidades reguladoras para a necessidade 
de preservar a qualidade deste bem tão precioso. 
Apesar da elevada capacidade de diluição de certas massas de água, uma das 
maiores preocupações actuais prende-se com a elevada quantidade de metais que aí são 
descarregados, uma vez que os metais não são biodegradáveis e tendem a acumular-se no 
ambiente e nos seres vivos. De entre os metais que despertam maior preocupação 
relativamente à sua presença nas águas, destacam-se o chumbo e o mercúrio, em virtude da 
sua elevada toxicidade e capacidade de amplificação ao longo da cadeia trófica, atingindo 
o Homem [1, 2]. Desta forma, e com o objectivo de proteger e restaurar a qualidade das 
águas superficiais, é importante desenvolver técnicas e materiais inovadores, eficientes, de 
baixo custo e de fácil aplicação, capazes de travar este problema, dado que as técnicas 
actualmente mais usadas são, em geral, processos que implicam elevados custos e que 
normalmente são de difícil aplicação, devido ao grande volume de resíduos produzidos a 
nível industrial e doméstico. 
 




1.1 Metais e sua toxicidade 
Os metais presentes nas águas têm a sua origem principalmente nas escorrências 
agrícolas, devido à sua utilização em biocidas e em protectores de sementes e nos efluentes 
industriais. Das indústrias que descarregam metais para o ambiente destacam-se as de 
fabrico de baterias, vidro, cerâmicas, minérios, material fotográfico, pesticidas, plásticos, 
tintas, entre outros [3, 4]. 
Após entrarem no meio aquático, os metais podem originar sérios problemas, 
principalmente porque: 
1. Os metais apresentam um comportamento conservativo nas águas, ou seja, 
não se degradam em produtos inofensivos como outros poluentes, podendo 
por vezes transformar-se em espécies ainda mais tóxicas do que aquelas em 
que são descarregadas inicialmente para as águas.  
2. Os metais podem ser bio-acumulados, ou seja, concentrações muito baixas 
de metal nas águas podem dar origem a concentrações muito superiores nos 
organismos, devido aos processos de assimilação serem mais rápidos que 
os de excreção, originando a retenção do metal no interior dos organismos.  
3. Os metais podem ser bio-amplificados, ou seja, a concentração de metal 
nos organismos pode aumentar à medida que se sobe de nível trófico na 
cadeia alimentar. 
Assim, devido à elevada solubilidade de muitos metais nos meios aquáticos, estes 
tendem a ser absorvidos pelos organismos ali existentes, entrando na cadeia alimentar, e 
devido à sua capacidade de amplificação ao longo da cadeia trófica, podem atingir o 
Homem. A assimilação de quantidades de metal elevadas, através da ingestão de 
alimentos, pode causar graves problemas de saúde [5], como infelizmente aconteceu no tão 
conhecido acidente de Minamata.  
Neste contexto, e dado que a quantidade de água potável disponível para a procura 
mundial é cada vez mais diminuta, é extremamente importante haver um controlo da 
quantidade de metais existentes nos efluentes e que posteriormente serão descarregados 





Neste sentido, a União Europeia tem, nos últimos anos, legislado um conjunto de 
Directivas que visam um quadro de acção comunitária no domínio da política da água e a 
protecção integrada da água e dos sistemas aquáticos (Directiva 2000/60/CE, Directiva 
2006/11/CE, Directiva 2008/105/CE, Directiva 2008/1/CE). De acordo com a legislação 
Europeia (Directiva 2008/105/CE), metais como o mercúrio e os respectivos compostos, 
são considerados substâncias perigosas prioritárias, pretendendo-se a cessação ou 
supressão gradual das descargas contendo essas substâncias até ao ano de 2020 (Directiva 
2000/60/CE). 
Outros metais como o chumbo, apesar de terem sido excluídos da lista de poluentes 
prioritários, foram incluídos na Lista II da Directiva 2006/11/CE, relativa à poluição 
causada por determinadas substâncias perigosas lançadas no meio aquático da 
Comunidade. A Lista II da Directiva 2006/11/CE inclui substâncias que têm um efeito 
prejudicial sobre o meio aquático, efeito esse que pode, todavia, ser limitado a uma 
determinada zona e que depende das características das águas de recepção e da sua 
localização. No entanto, segundo a directiva, qualquer descarga dessas substâncias deve 
estar submetida a uma autorização prévia que fixe as normas de emissão. 
1.1.1 Mercúrio 
O mercúrio é um metal líquido à temperatura ambiente, de cor prateada e inodoro e 
apresenta baixa solubilidade em soluções aquosas (Figura 1.1). O mercúrio pode ser 
encontrado no ambiente em diversas formas, nomeadamente como mercúrio elementar, 
mercúrio orgânico (por ligação covalente ao carbono) e mercúrio inorgânico (ou sais de 
mercúrio – sais mercurosos e mercúricos), tendo cada uma destas formas características e 
impactos específicos nos ecossistemas.  
O mercúrio surge em três estados de oxidação distintos, Hg (0), Hg (I) (Hg2
2+) e 
Hg (II). O mercúrio (0) é característico por ser um metal líquido à temperatura ambiente e 
volátil, libertando um gás monoatómico perigoso (vapor de mercúrio), podendo por isso 
permanecer na atmosfera por largos anos. Os compostos formados a partir do mercúrio (II) 
são mais abundantes que os formados por mercúrio (I), sendo encontrados na forma de 
cloretos, nitratos e sulfatos, como por exemplo HgCl2, Hg(NO3)2 ou HgS. 






Figura 1.1 – Mercúrio na sua forma elementar [6]. 
 
Uma classe importante de compostos de mercúrio (II) são os compostos 
organomercuriais, que se ligam a um ou mais átomos de carbono originando compostos do 
tipo R-Hg-X ou R-Hg-R’, onde R ou R’ representam radicais orgânicos e X é um ligando 
inorgânico [7]. Os compostos organomercuriais são os que causam uma maior preocupação 
dada a sua toxicidade, em especial o metilmercúrio, uma vez que é facilmente incorporado 
em organismos vivos devido à elevada solubilidade que apresenta em lípidos, entrando 
assim nas cadeias tróficas [8]. 
As propriedades físicas e químicas do mercúrio fazem com que seja amplamente 
usado, especialmente na indústria, contribuindo assim para o aumento da quantidade de 
mercúrio libertado para o ambiente, contaminando solos, águas, ar e sedimentos.  
A extracção do mercúrio é feita principalmente a partir de cinabre, o minério mais 
comum de mercúrio, por aquecimento deste numa corrente de ar e condensando o vapor de 
mercúrio [9]. Este processo é descrito pela equação (1.1). 
(1.1) 
 
Para além das fontes naturais, como a erosão da crosta terrestre e a actividade 
vulcânica, serem responsáveis pela libertação de grandes quantidades de mercúrio para o 
ambiente, também actividades antropogénicas como a queima de combustíveis fósseis, 
fundições, produção de cimentos, aterros sanitários, esgotos e operações de refinamento de 
metais, são importantes fontes de contaminação de mercúrio [10]. A nível industrial, 
produtos eléctricos tais como pilhas secas, lâmpadas fluorescentes, interruptores e outros 
600º
2 2( ) ( )  ( )  ( )





tipos de equipamentos, representam cerca de 50% do mercúrio utilizado mundialmente 
[10]. Outras utilizações incluem fungicidas, anti-sépticos, conservantes, compostos 
farmacêuticos e reagentes químicos [11]. Sob a forma metálica, o mercúrio é utilizado em 
termómetros, barómetros e instrumentos para medir a pressão sanguínea, embora o seu uso 
nesta área tenha vindo a ser reduzido. Uma aplicação de elevada importância industrial é a 
sua utilização como eléctrodo na obtenção electroquímica de cloro e hidróxido de 
sódio [12]. 
Os efeitos devido à exposição ao mercúrio, variam dependendo da forma em que 
este se encontra e de como e durante quanto tempo uma pessoa fica exposta ao metal. A 
exposição aguda ao mercúrio pode dar origem a danos nos pulmões e nos rins, enquanto no 
caso de intoxicação crónica, são reportados sintomas neurológicos e psicológicos, tais 
como tremores, alterações na personalidade, agitação, ansiedade, distúrbios do sono e 
depressão. No entanto, esses sintomas são reversíveis após a cessação da exposição [12]. 
O envenenamento por mercúrio orgânico provoca sintomas relacionados com danos 
no sistema nervoso tais como parestesias (“formigueiro”) e dormência nas mãos e nos pés, 
com posteriores dificuldades de coordenação e diminuição periférica do campo visual, 
assim como sintomas auditivos [12]. Quando as doses são elevadas provoca choque, 
colapso cardiovascular, insuficiência renal aguda e danos gastrointestinais severos podendo 
até mesmo levar à morte [11]. 
Devido a preocupações ambientais e aos riscos inerentes à saúde pública, as 
entidades reguladoras têm estabelecido directivas cada vez mais restritas em relação à 
presença de mercúrio em águas e efluentes e, consequentemente, a sua utilização tem 
vindo a diminuir ao longo dos anos. 
A título de exemplo, nos Estados Unidos o limite imposto para o valor total de 
mercúrio em águas residuais (provenientes de descargas) é de 10 μg/L e para as águas 
potáveis é de 2 μg/L [10], enquanto na União Europeia o limite actual para águas residuais 
é de 5 μg/L e para águas potáveis é de 1 μg/L [13]. Em Portugal, segundo o Decreto-Lei 
236/98, o valor máximo admissível em águas doces superficiais destinadas à produção de 
água para consumo humano é de 1,0 µg/L e de 50 µg/L o valor limite de emissão (VLE) na 
descarga de águas residuais [14]. 





O chumbo é dos metais considerados pesados, o mais abundante na crosta terrestre, 
correspondendo a 13 mg/kg [15]. Geralmente, surge na forma de minérios, sendo a galena 
(ou sulfureto de chumbo) o mineral mais comum, com uma percentagem de chumbo de 
cerca de 86% (Figura 1.2). 
O chumbo é usado na produção de baterias, solda, ligas metálicas, invólucros para 
cabos, pigmentos, inibidores de oxidação, munições, vidrados e estabilizadores de 
plásticos. 
 
Figura 1.2 – Galena (ou sulfureto de chumbo) [16]. 
 
Os compostos de tetraetil e tetrametilchumbo foram muito utilizados como aditivos 
reguladores de octanagem na gasolina, tendo esta sido uma das principais fontes de 
libertação de chumbo para o ambiente. No entanto, a sua utilização para este efeito foi 
praticamente banida nos países desenvolvidos. Com a diminuição das emissões 
atmosféricas de chumbo, após a cessação da sua utilização como aditivo nos combustíveis, 
a maior fonte de exposição a este metal passou a ser a água para consumo Humano. A 
principal origem da presença de chumbo em água potável, não é a sua dissolução a partir 
de fontes naturais (i.e. minérios), mas a sua dissolução dos sistemas domésticos de 
canalização, que contêm chumbo. Apesar da substituição dos tubos de chumbo em 
sistemas de distribuição de água mais antigos, os tubos de PVC também contêm compostos 
de chumbo que podem ser libertados e resultar em elevadas concentrações de chumbo na 





A elevada toxicidade do chumbo, deve-se ao facto de quando absorvido pelo 
organismo, o chumbo é transportado pelos glóbulos vermelhos e é acumulado rapidamente. 
Numa fase inicial, a acumulação ocorre nos tecidos moles, como o sangue, fígado, 
pulmões, baço, rins e medula óssea, enquanto numa fase posterior, que é mais lenta, o 
chumbo começa a ser acumulado nos ossos, onde tem uma meia-vida biológica de 17-24 
anos [15]. O chumbo é considerado um veneno cumulativo que afecta principalmente 
bebés, crianças até 6 aos anos de idade, fetos e mulheres grávidas [17]. No caso de 
intoxicação aguda surgem sintomas como apatia, agitação, irritabilidade, baixa capacidade 
de concentração, dores de cabeça, tremores musculares, cólicas abdominais, problemas 
renais, alucinações e perda de memória e encefalopatia [12, 15]. 
Relativamente à legislação existente para o chumbo, foi estabelecido em 1971, o 
valor de 0,1 mg/L como o valor limite de concentração aceitável, por normas 
internacionais, que consideravam que esta concentração não originaria efeitos adversos 
mesmo a longo prazo. No entanto, directivas de 1993, tendo como base que o chumbo é 
um veneno cumulativo, propuseram o valor indicativo de 0,01 mg/L [17]. No caso da 
legislação europeia, relativa à qualidade da água destinada ao consumo humano (Directiva 
98/83/CE) o valor máximo admissível é de 0,010 mg/L [18]. Em Portugal, segundo o 
Decreto-Lei 236/98, o valor máximo admissível em águas doces superficiais destinadas à 
produção de água para consumo humano é de 0,05 mg/L e de 1,0 mg/L no valor limite de 









1.2 Métodos comuns de remoção de iões metálicos de águas 
residuais, efluentes e águas potáveis 
Os métodos de tratamento de águas residuais e de efluentes desempenham um papel 
importante no controlo das emissões de processos industriais e na descontaminação de 
locais contaminados por descargas [19]. No entanto, as técnicas comuns usadas são, em 
geral, processos que implicam elevados custos e que normalmente são de difícil aplicação 
devido ao grande volume de resíduos produzidos durante o tratamento. Por estes motivos, 
é muito importante encontrar métodos alternativos de baixo custo, de fácil aplicação e 
eficientes [20]. De entre os métodos mais comuns de remoção de metais de águas 
destacam-se: precipitação química, permuta iónica, separação por membranas, tratamentos 
biológicos e adsorção. 
1.2.1 Precipitação química 
A precipitação química é um dos processos mais utilizados para a remoção de metais 
de soluções aquosas. Este processo consiste em alcalinizar a solução a tratar para valores 
de pH 11. Posteriormente, os metais dissolvidos na solução são convertidos numa fase 
sólida insolúvel, através do uso de agentes precipitantes como óxido de cálcio (cal), 
hidróxido de sódio (soda cáustica) e carbonato de cálcio, sendo que o óxido de cálcio é o 
mais usado devido ao seu baixo custo [5, 21]. 
O mecanismo que descreve a remoção de metais pelo método da precipitação 
química é baseado na equação (1.2): 
(1.2) 
 
em que M2+ e OH- representam respectivamente os iões metálicos dissolvidos e o agente 
precipitante, e M(OH)2 refere-se ao hidróxido metálico insolúvel [5]. 
As principais vantagens deste processo assentam na sua simplicidade e no seu baixo 
custo. No entanto, o tratamento de efluentes por precipitação química tem alguns 
inconvenientes, como a grande quantidade de lamas geradas durante o processo, que 
depois têm como destino final os aterros sanitários, e o facto de este processo não ser 
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muitas vezes capaz de reduzir a quantidade de metais até às concentrações requeridas por 
lei para as descargas de águas residuais [22]. 
1.2.2 Permuta iónica 
A permuta iónica é uma das técnicas mais eficientes para a remoção de metais de 
soluções aquosas e encontra aplicação essencialmente na remoção dos catiões metálicos 
que contribuem para a dureza de uma água (cálcio e magnésio) [23]. 
O processo de permuta iónica consiste em trocar iões entre uma fase sólida 
(geralmente uma resina) e um líquido que rodeia o sólido, de uma forma reversível e na 
qual a resina remove iões de uma solução electrolítica, substituindo-os por outros de carga 
igual, em quantidades equivalentes e sem que haja alterações estruturais da resina [5, 24]. 
Uma vez que a maioria das resinas são compostas por grupos funcionais de ácido 
sulfónico (SO3H), podem-se descrever as interacções existentes na remoção dos iões 




– representa o grupo aniónico ligado à resina de permuta iónica, M 
representa o catião metálico e n é o coeficiente estequiométrico, que depende do estado de 
oxidação dos iões metálicos [5]. 
As resinas de permuta iónica (resinas quelantes) apresentam vantagens em relação à 
precipitação química, uma vez que são em geral selectivas (com elevada afinidade para 
metais), permitem a recuperação do metal, e produzem baixos volumes de resíduos [21, 
25]. Como principal desvantagem aponta-se o elevado custo dos reagentes envolvidos [19]. 
Actualmente é possível encontrar uma enorme variedade de resinas disponíveis 
comercialmente. 
Na literatura, encontram-se diversos estudos sobre a aplicação de resinas para a 
remoção de metais. A título de exemplo destaca-se o estudo de Monteagudo et al. [26], no 
qual os autores constataram que através da aplicação de uma resina de troca iónica, 
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comercialmente disponível e com grande selectividade para mercúrio, é possível reduzir a 
concentração deste metal de 900 µg/L para 34 µg/L. De acordo com os autores, este 
método encontra aplicação em águas residuais provenientes de minas, conseguindo assim 
reduzir a concentração inicial para valores que se enquadram com os estipulados por lei 
para descargas de águas residuais. 
Os zeólitos e os materiais zeolíticos são outro exemplo de materiais bastante 
utilizados em permuta iónica. Devido à sua estrutura, os zeólitos possuem notáveis 
propriedades físicas e químicas, sendo por isso muito usados em catálise, separação e troca 
iónica, o que faz deles materiais particularmente interessantes para aplicações tanto a nível 
industrial como ambiental, nomeadamente na remoção de metais de águas (Figura 1.3) [20, 
27]. 
 
Figura 1.3 – Esquema representativo da troca iónica nos poros dos zeólitos (Adaptado de [28]). 
 
Lopes et al. [29] estudaram a eficiência de remoção de Hg2+ em solução, usando 
diferentes titanossilicatos. Neste trabalho, os autores mostraram ser possível remover mais 
de 90% de Hg2+ em solução, com uma concentração inicial de 50 µg/L, para todos os 
titanossilicatos estudados, usando massas que variam entre 4 e 150 mg/L. 
1.2.3 Separação por membranas 
A separação por membranas pode ser agrupada com o método de extracção por 





selectiva de iões metálicos de uma fase aquosa para outra fase, normalmente orgânica, que 
é posta em contacto com o resíduo a tratar [19].  
As membranas líquidas são assim emulsões imiscíveis em água, compostas por uma 
fase orgânica (óleo), que contém surfactantes e aditivos num solvente hidrocarbonado, que 
contêm pequenas gotículas de uma fase aquosa de reagentes adequados para a remoção dos 
contaminantes. No caso de metais e uma vez que não são particularmente solúveis em 
óleos, adiciona-se um ião apropriado à fase de óleo para facilitar o transporte. 
Este é um processo capaz de remover, por exemplo, mercúrio de águas residuais até 
99%, mesmo em casos em que a concentração inicial seja elevada (> 100 mg/L) [21]. Os 
processos por separação com membranas apresentam vantagens tais como elevada 
selectividade separativa, normalmente não há mudança de fase, operação em modo 
contínuo e automático e baixo custo [30].   
Esta técnica tem recebido grande atenção para o tratamento de efluentes inorgânicos, 
uma vez que é capaz de remover não apenas substâncias sólidas em suspensão e compostos 
orgânicos, mas também contaminantes inorgânicos tais como metais. Dependendo do 
tamanho das partículas que ficam retidas, vários tipos de membranas podem ser usados na 
remoção de metais como a ultrafiltração, nanofiltração e osmose reversa [5]. 
1.2.4 Tratamentos biológicos 
Os métodos biológicos têm sido muito usados em tratamentos de águas, quer a nível 
industrial, quer a nível municipal, por serem bastante eficientes em melhorar a qualidade 
dos efluentes usando adsorventes de baixo custo. O tratamento biológico consiste na 
utilização de adsorventes como por exemplo algas [31, 32], fungos [33, 34], culturas de 
bactérias [35, 36], lamas activadas [35, 37], sendo estas últimas as mais usadas neste 
processo. A maior desvantagem destes métodos é que, apesar de se conseguir remover os 
metais até um certo ponto, a partir de uma determinada concentração os metais passam a 
ser tóxicos para os organismos envolvidos [21]. A principal vantagem deste processo 
reside no seu baixo custo. 





A adsorção é um processo que se pode relacionar com a permuta iónica, uma vez que 
o processo básico de ambas é a imobilização dos iões metálicos numa superfície de um 
adsorvente sólido, que devido às suas propriedades químicas consegue fazer a ligação do 
metal à superfície [19]. O fenómeno de superfície deve-se às interacções entre o 
adsorvente, o solvente e o adsorvato. A Figura 1.4 representa um modelo esquemático dos 
tipos de interacções existentes entre o adsorvente, o adsorvato e o solvente: 
 
 
Figura 1.4 – Modelo esquemático da relação entre os três componentes envolvidos nos processos de 
adsorção (Adaptado de [38]). 
  
A adsorção tem sido amplamente investigada no tratamento de águas residuais e de 
efluentes, dado ser um método bastante eficiente e economicamente mais favorável do que 
muitos outros métodos. Sendo a adsorção um fenómeno de superfície, os materiais a usar 
devem apresentar uma elevada superfície específica, capazes por si só de disponibilizar o 
máximo de superfície por unidade de massa.  
Dos materiais mais comuns usados neste tipo de processos destacam-se cinzas, 
argilas, serradura, quitosano, carvão activado, entre muitos outros. O carvão activado é 
provavelmente o adsorvente mais usado e eficaz, devido à sua elevada porosidade e 





eficiente, tem como principal desvantagem ser um material que tem custos elevados e que 
é tanto mais caro quanto maior a sua qualidade [39]. 
Na literatura existem inúmeros estudos sobre a remoção de metais por processos de 
adsorção. Por exemplo, Meena et al. [40] investigaram a adsorção de vários iões metálicos 
como Ni2+, Zn2+, Mn2+, Pb2+,Hg2+, Cd2+ por carvão activado. Os resultados obtidos por 
estes autores indicam que com uma concentração inicial de 3 mg/L de ião metálico e 
usando 10 g/L de adsorvente (a pH 7), a percentagem de remoção de Hg2+ foi praticamente 
100% e para os restantes iões metálicos, os autores reportam uma percentagem de remoção 
superior a 90 %.  
 
1.3 Nanomateriais como sistemas promissores para remoção de 
metais 
Tal como já foi referido anteriormente, as tecnologias convencionais de remoção de 
metais são, na sua maioria, ou de baixo custo e pouco eficientes, ou eficientes e bastante 
dispendiosas, ou ainda eficientes para concentrações de metal muito elevadas mas pouco 
eficientes para concentrações mais realísticas. Por estes motivos, é importante desenvolver 
novas tecnologias e materiais que colmatem as falhas dos processos e/ou dos materiais 
convencionais. Com o desenvolvimento da nanotecnologia, os nanomateriais têm sido 
considerados bastante promissores e uma alternativa a estes métodos, contribuindo assim 
para o desenvolvimento de processos mais eficientes e economicamente mais 
favoráveis [41].  
Os nanomateriais apresentam propriedades físicas, químicas e biológicas 
modificadas e inovadoras, que são resultado da sua morfologia, área superficial por 
unidade de volume elevada e efeitos diversos que ocorrem a uma escala nanométrica, o 
que os distingue dos convencionais materiais macrocristalinos [41]. Estas propriedades 
conferem-lhes capacidades de adsorção e de separação selectivas superiores, para 
poluentes específicos. Dos nanomateriais mais utilizados destacam-se os nanotubos de 
carbono, dendrímeros e nanopartículas. 




As nanopartículas, têm recebido especial atenção devido a terem grandes áreas 
superficiais, serem materiais de baixo custo, disponíveis comercialmente, serem de fácil 
uso e poderem ter diferentes grupos químicos ligados à sua superfície aumentando a 
afinidade com outros compostos. Para além disso, a sua aplicação produz resíduos fáceis 
de tratar e as infra-estruturas necessárias são economicamente vantajosas. Por todos estes 
motivos, as nanopartículas denotam uma grande potencialidade para a remoção selectiva 
de uma variedade de metais e compostos de águas residuais [28, 42].  
É do conhecimento geral, que no tratamento de águas é conveniente usar um método 
de purificação que não produza resíduos secundários e que ao mesmo tempo envolva 
materiais que possam ser reciclados e facilmente usados a uma escala industrial. Assim, a 
separação magnética é um método promissor como técnica de separação pois permite 
posicionar o material, com propriedades magnéticas, numa determinada área desejada. A 
remoção de partículas de uma solução através do uso de um campo magnético é um 
método mais selectivo e eficiente (e por vezes até mais rápido) quando comparado com a 
centrifugação ou a filtração [43]. Este método de separação é muitas vezes designado por 
“separação química magneticamente assistida” (magnetically assisted chemical separation 
– MACS) e engloba a separação magnética com adsorção/complexação de superfície, a 
troca iónica e a extracção por solvente. A separação quimicamente assistida é um método 
considerado promissor, no sentido que permite reduzir o volume de resíduos produzidos. 
Um sistema de MACS considerado eficiente, é um sistema em que a capacidade de 
adsorção das partículas é um factor importante e em que o gradiente do campo magnético 
deve ser tão pequeno quanto possível. Nestes sistemas, as partículas devem tornar-se 
magnéticas quando aplicado um campo magnético, mas devem perder essa propriedade 
assim que o campo magnético seja removido. Outro factor importante é o custo do 
processo, que idealmente deve ser reduzido. 
A separação magnética tem sido, de facto, bastante usada em diversas áreas como a 
bioquímica, biologia celular, química e tecnologia ambiental. Este processo tem como 
principais vantagens o facto de permitir que os elementos potencialmente tóxicos, 
existentes num sistema poluído, possam ser removidos juntamente com as partículas, 
através da simples aplicação de um campo magnético externo, e a possibilidade de 
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métodos mencionados, a precipitação/coprecipitação é o mais simples e menos dispendioso 
para a síntese deste tipo de nanopartículas.  
De acordo com Sugimoto e Matijevic [48] é possível obter nanopartículas de 
magnetite através da precipitação de Fe(OH)2 que posteriormente é envelhecido a 90ºC, na 
presença de KNO3. No caso do método reportado por Massart [49], é efectuada uma 
mistura aquosa de sais de Fe(II) e Fe(III), realizada à temperatura ambiente com adição de 
hidróxido, que induz imediatamente a precipitação de um produto preto magnético. O 
tamanho das partículas obtidas pode ser controlado através de factores como o tipo de 
hidróxido usado e a sua concentração, mas também pela concentração de sais de ferro 
(nomeadamente a razão Fe(II)/Fe(III)), temperatura, força iónica, pH e ainda pela 
eficiência da agitação usada. 
Na literatura existem vários trabalhos que descrevem o uso de nanopartículas de 
magnetite como um material com grande capacidade de retenção de catiões, podendo ser 
usadas sem qualquer modificação superficial posterior [55-58]. No entanto, um dos 
problemas no uso de nanopartículas de magnetite, por si só, é que estas tendem a formar 
agregados em solução, que podem resultar em alterações das suas propriedades 
magnéticas. Por este motivo, é importante prevenir a aglomeração e assim conseguir uma 
melhor estabilização dos colóides, sendo o revestimento com sílica uma possível solução, 
nomeadamente com ajuste rigoroso de pH. 
1.3.2 Modificação superficial de nanopartículas de magnetite 
A escolha da sílica como material de revestimento de magnetite reside no facto de 
esta ser muito estável em solução aquosa, de ser inerte e de ser um composto facilmente 
modificável à superfície. As superfícies de sílica podem também ser posteriormente 
funcionalizadas com diversos grupos químicos, aumentando a sua afinidade para inúmeros 
compostos, nomeadamente metais.  
Um dos processos mais usados para o revestimento com sílica em nanopartículas é 
o método “sol-gel”, em que o revestimento é realizado num solvente orgânico, tendo como 





na presença de água e de um catalisador (Figura 1.6) [59]. Este método é também 
conhecido como método de Stöber [60] . 
 
Figura 1.6 – Representação esquemática do revestimento com sílica nas partículas de magnetite 
(adaptado de [61]). 
 
  
Na literatura existem alguns estudos sobre a aplicação de nanopartículas revestidas 
com sílica pelo método de sol-gel, para a remoção de metais de soluções aquosas. Pacheco 
et al. [42] usaram nanopartículas de sílica revestida com alumina e nanopartículas de 
alumina revestida com sílica, sintetizadas pelo método de sol-gel, para a remoção de iões 
cádmio (II), de um sistema residual industrial simulado, conseguindo reduzir a sua 
concentração, inicialmente de 125 mg/L, para menos de 0,005 mg/L no caso das partículas 
de sílica revestida com alumina e para 0,009 mg/L no caso das partículas de alumina 
revestida com sílica. Neste caso, a maior eficiência foi verificada para as partículas de 
sílica revestida com alumina. 
No sentido de conferir uma maior especificidade às nanopartículas, podem fazer-se 
algumas modificações à superfície da sílica, como por exemplo uma funcionalização desta 
com ligandos, onde se destacam os ditiocarbamatos, dada a sua conhecida afinidade para 
catiões metálicos e também por formarem complexos estáveis com estes [62-65]. Um dos 
métodos mais comuns de ligação de grupos ditiocarbamato a nanopartículas revestidas 
com sílica é através de reacção de grupos amino (como os aminossilanos), com 
dissulfureto de carbono, na presença de uma base forte [66]. 
A remoção de catiões metálicos de soluções aquosas recorrendo a sílica 
funcionalizada com ditiocarbamato tem sido estudada por diversos autores. Podem 
destacar-se a remoção de Co2+ [67, 68], Hg2+ [66, 69, 70], Cu2+ [67, 70] e Cd2+ [67, 70]. 
 




1.4 Contexto e objectivos do trabalho 
Dada a necessidade de encontrar metodologias e materiais eficientes e competitivos 
para o tratamento de águas e de efluentes, o principal objectivo deste estudo foi sintetizar 
novos materiais, cujas propriedades químicas e físicas, sejam uma mais-valia relativamente 
aos métodos e materiais convencionais.  
Assim, no decorrer deste trabalho pretendeu-se desenvolver um novo tipo de 
nanomagnetes compostos por magnetite revestida com sílica e funcionalizada com grupos 
ditiocarbamato, e estudar a sua aplicabilidade na remoção de metais de soluções aquosas 
(Hg (II) e Pb (II)), através de separação química magneticamente assistida, com vista a 
uma futura aplicação em tratamento de efluentes industriais, de águas residuais e de águas 
naturais.  
Os objectivos específicos do trabalho foram: 
Ø Preparação de nanopartículas de Fe3O4 revestidas com sílica e 
funcionalizadas com ditiocarbamato, com duas distribuições de tamanho de 
partículas distintas.  
Ø Caracterização das nanopartículas obtidas, por diversas técnicas 
convencionais de caracterização (Difracção de Raio-X, Espectroscopia de 
Infravermelho, Microscopia electrónica de varrimento e de transmissão, 
Análise elementar). 
Ø Avaliação da eficiência das nanopartículas na remoção de mercúrio (II) e 
chumbo (II), de soluções aquosas. 
Ø Avaliação do efeito do tamanho e da massa de nanopartículas, na 
capacidade de remoção dos iões metálicos. 
Ø Modelação dos dados cinéticos e de equilíbrio, obtidos para o sistema 
Hg/nanopartículas. 
Ø Aplicação das nanopartículas na remoção de mercúrio (II) de águas naturais 



























2.1 Reagentes utilizados 
Todos os reagentes utilizados neste trabalho encontram-se indicados na Tabela 2.1 e 
foram usados conforme recebidos dos diferentes fornecedores comerciais, não tendo sido 
feita nenhuma purificação posterior. 
 
Tabela 2.1 – Lista de reagentes utilizados no trabalho. 
Nome Fórmula Química Fornecedor comercial 
2-propanol, 99,5% C3H7OH Panreac 
3-aminopropiltrietoxisilano (APTS), 99% H2N(CH2)3Si(OC2H5)3 Aldrich 
Acetona, 99,5% C3H6O Panreac 
Ácido Clorídrico, puriss.  HCl Merck 
Ácido nítrico, p.a. HNO3 Merck; Fluka 
Citrato de sódio,  ≥ 99% Na3C6H5O7 Sigma-Aldrich 
Cloreto de estanho(II) desidratado, p.a. SnCl2 Merck 
Cloreto de ferro(II) tetra-hidratado, ≥99% FeCl2.4H2O Sigma-Aldrich 
Cloreto de ferro(III) hexa-hidratado, ≥99%  FeCl3.6H2O Sigma Aldrich 
Cloreto de sódio NaCl Sigma-Aldrich 
Dissulfureto de carbono, 99,9% CS2 Panreac 
Etanol p.a. C2H5OH Panreac 
Hidróxido de Potássio, > 86% KOH Pronolab 
Hidróxido de Sódio, > 98% NaOH Pronolab 
Nitrato de chumbo (II) (1000 mg/L) Pb(NO3)2 Merck 
Nitrato de mercúrio (II) (1000 mg/L) Hg(NO3)2 Spectrosol® BDH 
Nitrato de Potássio, 99,9% KNO3 Aldrich 
Solução de Amónia, 25% NH4 Riedel-de-Häen 
Sulfato de ferro hepta-hidratado, 99% FeSO4.7H2O Panreac 
Tetraetilortossilicato, > 99% TEOS Aldrich 
 




2.2 Síntese e modificação superficial de nanopartículas  
2.2.1 Nanopartículas de ~100 nm 
2.2.1.1 Síntese de magnetite 
Adicionaram-se 20 g de FeSO4.7H2O a 140 mL de água destilada purgada com uma 
corrente de N2. Colocou-se a mistura a borbulhar em N2 e, sob refluxo, aqueceu-se até se 
ter uma temperatura estabilizada de 90ºC. Posteriormente adicionaram-se 1,62 g de KNO3 
e 11,23 g de KOH a 60 mL de água ultra-pura e agitou-se a solução durante 5 minutos. 
Após isto, esta solução foi adicionada à solução anterior de FeSO4, gota-a-gota, durante 
5 minutos, sendo depois deixada sob agitação durante 1 hora, a uma temperatura de 90ºC. 
A solução resultante deste procedimento ficou em repouso durante a noite. Após este 
período, o sólido preto obtido foi isolado por centrifugação e separação magnética, lavado 
com água destilada, sendo depois deixado a secar em estufa a 40ºC [71]. 
2.2.1.2 Revestimento com sílica 
As partículas de magnetite foram posteriormente encapsuladas com sílica (SiO2), 
tendo sido seguido o método de Stöber [60] para este procedimento. Preparou-se uma 
dispersão de 0,2 g de Fe3O4 em 150 mL de etanol e deixou-se sob ultra-sons em banho de 
gelo, durante 15 minutos. Adicionaram-se 12 mL de solução de amónia e 400 µL de 
TEOS, e deixou-se novamente sob ultra-sons e banho de gelo durante mais 2 horas. 
Passado este período, fizeram-se sucessivas lavagens com etanol, sempre acompanhadas de 
centrifugação e separação magnética, para isolar a fase sólida [72]. 
2.2.1.3 Funcionalização com APTS e CS2 
Adicionaram-se 150 mg da amostra obtida no procedimento anterior (Fe3O4@SiO2) 
a uma solução a 2% (m/v) de APTS em etanol (preparada na hora). De seguida, agitou-se a 
mistura durante 3 horas, com um agitador mecânico, a uma temperatura de 40ºC. O sólido 
obtido foi lavado com etanol e isolado por centrifugação e separação magnética. As 
partículas resultantes foram deixadas a secar à temperatura ambiente num excicador [73]. 
Para a inserção do grupo CS2 adicionaram-se 50 mg de amostra funcionalizada com APTS 
a 15 mL de iso-propanol e agitou-se durante 1 hora, sendo depois adicionados 0,75 mL de 




solução de NaOH 1 M (recém preparada) e 0,12 mL de CS2. Deixou-se a solução sob 
agitação durante 4 horas. À semelhança dos procedimentos anteriores, também aqui se 
isolou o sólido por centrifugação e separação magnética, e se lavou com o respectivo 
solvente (neste caso iso-propanol), deixando-se posteriormente as partículas secar à 
temperatura ambiente, num excicador [68]. 
2.2.2 Nanopartículas de ~60 nm 
2.2.2.1 Síntese de magnetite 
Dissolveram-se 0,04 mol de FeCl3.6H2O e 0,02 mol de FeCl2.4H2O em 150 mL de 
água destilada num balão de fundo redondo com três tubuladuras (com um volume de 
250 mL). A solução transparente obtida foi desgaseificada com uma corrente de N2 durante 
1 hora. Seguidamente, sob agitação mecânica vigorosa (600 rpm), adicionaram-se 20 mL 
de uma solução de NaOH (10 M), gota a gota, utilizando um funil de carga, por um 
período de cerca de 30 minutos. Após ter sido agitada vigorosamente por um período de 
1 hora, a dispersão resultante de cor negra foi aquecida até uma temperatura de 90°C por 
um período de 1 hora. Deixou-se então arrefecer a suspensão até à temperatura ambiente. 
As partículas magnéticas foram separadas por acção de um magnete e depois redispersas 
em 200 mL de uma solução de citrato trisódico (0,5 M) que foi posteriormente aquecida a 
80ºC durante 1 hora. As nanopartículas magnéticas precipitam da suspensão por adição de 
acetona, de forma a remover o excesso de iões citrato adsorvidos, tendo sido 
posteriormente separadas magneticamente e deixadas a secar ao ar. O pó resultante foi 
redisperso em água destilada (50 mL) e subsequentemente o fluído magnético resultante 
foi tratado por diálise e a concentração final foi ajustada a 2% (m/m) [74]. 
2.2.2.2 Revestimento com sílica 
O revestimento das nanopartículas com sílica foi realizado através do método de 
Stöber com algumas modificações, em misturas básicas de etanol/água a 30°C, utilizando o 
fluído magnético como sementes. O fluído magnético (2 g) foi inicialmente diluído com 
água (40 mL), etanol (120 mL) e 3 mL de uma solução aquosa concentrada de amónia 
(25% m/m). A suspensão resultante foi então dispersa por acção de ultra-sons. Finalmente, 
sob agitação mecânica contínua, uma solução de 0,5 g de TEOS diluído em etanol (20 mL) 




foi adicionada gota a gota à suspensão obtida anteriormente. Após agitação durante 
12 horas, o produto obtido foi separado magneticamente e lavado com etanol por três vezes 
[74]. 
2.2.2.3 Funcionalização com APTS e CS2 
Estes procedimentos foram efectuados de forma idêntica aos mencionados 
anteriormente para o caso das nanopartículas de tamanho maior, ajustando apenas as 
concentrações dos reagentes usados em função da área superficial das partículas. 
2.3 Remoção de iões metálicos de soluções aquosas 
2.3.1 Lavagem do material 
Todo o material usado nos ensaios de remoção de iões metálicos foi previamente 
lavado antes de ser usado, de forma a evitar possíveis contaminações, uma vez que a gama 
de concentrações de trabalho é relativamente baixa. 
O processo de lavagem do material inicia-se com uma lavagem abundante com 
água, seguida da colocação do material em ácido nítrico 25% (v/v) durante 24 horas. Após 
este período, o material é lavado várias vezes com água destilada e depois com água ultra-
pura. No caso do material usado para armazenar as amostras para posterior quantificação 
de mercúrio (frascos Schott Duran® de 25 mL), faz-se uma primeira lavagem abundante 
com água e de seguida enchem-se os frascos com ácido nítrico concentrado. Passadas 
24 horas, o ácido é recolhido para um recipiente adequado e guardado para futuras 
lavagens, e os frascos são lavados com água destilada e colocados em ácido nítrico 25% 
por mais 24 horas. Por fim, o material é lavado com água destilada e por último com água 
ultra-pura. Todo o material é seco à temperatura ambiente, protegido do ar. 
2.3.2 Condições experimentais 
Para os ensaios de remoção, usaram-se balões de fundo redondo de 500 mL, 
devidamente fechados para evitar possíveis perdas de metal, de acordo com a montagem 




experimental da Figura 2.1. As soluções de metais foram preparadas na hora, por diluição 
de uma solução padrão comercial de concentração 1000 mg/L, a fim de obter a 
concentração pretendida, em água ultra-pura (18,2 MΩ.cm). Foi feito um ajuste de pH, 
com solução de hidróxido de sódio, para obter um pH final próximo de 7. 
Os ensaios decorreram à temperatura ambiente (~21ºC), colocando, sob agitação 
mecânica, uma massa conhecida de nanopartículas em contacto com a solução de metal, 
durante um período de tempo necessário para se alcançar o equilíbrio e que variou entre 
72 e 192 horas, consoante a massa de nanopartículas utilizada. No momento da adição das 
nanopartículas à solução colocou-se o balão sob o efeito de ultra-sons para obter uma 
melhor dispersão das partículas na solução. Ao longo do tempo de contacto, foram 
recolhidas alíquotas (25 mL) em tempos fixos crescentes, que ficaram sob o efeito de um 
magnete (NdFeB 4,1 T) durante 30 minutos, para garantir que todas as partículas presentes 
em solução fossem removidas da amostra a quantificar. As alíquotas foram imediatamente 
acidificadas a pH<2 com ácido nítrico (isento de Hg) e guardadas a 4ºC até serem 
analisadas por espectroscopia de fluorescência atómica com vapor frio (CV-AFS), no caso 
do mercúrio, e por espectrofotometria de emissão atómica com plasma acoplado 
indutivamente (ICP-AES), no caso do chumbo. Entre recolhas, o material usado para 
recolher as amostras aos diferentes tempos (seringa de 25 mL com tubo de silicone 
acoplado) foi lavado com água, HNO3 2% e água ultra-pura. 
De referir ainda que, antes de qualquer ensaio de remoção com os nanomateriais, 
foi feita uma análise de “brancos”, no sentido de confirmar que não haveria nenhuma fonte 
de mercúrio ou chumbo exterior ao sistema. Os resultados obtidos nestes ensaios 









Figura 2.1 – Montagem experimental dos ensaios realizados com as nanopartículas em contacto com 
solução de Hg, sob agitação mecânica. 
 
2.3.3 Quantificação de Hg2+ em solução 
Neste trabalho, a quantificação de Hg2+ foi realizada por espectroscopia de 
fluorescência atómica com vapor frio (CV-AFS). Esta técnica é muito sensível e permite 
medir concentrações de mercúrio na ordem dos nanogramas (ng/L). 
O princípio básico da técnica é a transformação de Hg2+ (presente em solução) em 
Hg0 (mercúrio elementar) através da adição de um agente redutor, que neste caso foi 
cloreto estanoso (SnCl2). Os detalhes do método instrumental baseado em CV-AFS serão 
descritos aquando da apresentação das técnicas e equipamentos usados (Secção 2.4). 
2.3.3.1 Controlo de qualidade 
A concentração de Hg2+ em solução foi determinada através de uma curva de 
calibração. Os padrões foram preparados diariamente por diluição de uma solução padrão 
de Hg(NO3)2 (1000 mg/L) a fim de obter a concentração desejada, usando como solvente 
ácido nítrico 2% (v/v). Para a recta de calibração usaram-se 5 padrões, numa gama 
compreendida entre 0,0 e 0,5 µg/L.  




Uma vez que o declive e o ponto de intercepção das curvas de calibração variam 
diariamente, foram feitas novas curvas de calibração a cada nova quantificação de Hg2+ 
realizada. Para garantir que os valores obtidos na análise por CV-AFS têm qualidade 
analítica, a cada 4 amostras analisadas são medidas 2 réplicas de cada um dos padrões 
usados, permitindo assim verificar que a curva de calibração se mantém constante. 
Na Figura 2.2 encontra-se um exemplo de uma recta de calibração (usando o 
método dos mínimos quadrados) obtida para a quantificação de Hg2+ em amostras. 
 
 
   Figura 2.2 – Exemplo de uma curva de calibração usada na quantificação de mercúrio. 
A recta de calibração assume a forma y a bx= + . 
O declive (b) e o respectivo intervalo de confiança foram calculados por: 
(2.1) 
 
em que t é o parâmetro de Student para o nível de confiança desejado (considerou-se 95%) 
e para um número de graus de liberdade de n-2 [75]. 
A ordenada na origem (a) e o respectivo intervalo de confiança são dados por: 








































Em ambos os casos y xS  é definido como o desvio padrão dos resíduos de y e é 
calculado por: 
(2.3) 
sendo os resíduos de y ( i iy y− ) obtidos pela diferença de dos valores de y obtidos 
experimentalmente o os valores de y calculados através da recta. 
Para além destes parâmetros, o controlo de qualidade deve ter em conta os limites 
de detecção e limites de quantificação. O limite de detecção (LD) dá-nos o teor mínimo 
medido, a partir do qual é possível detectar a presença de analito. Ao nível mais baixo onde 
as medidas se tornam quantitativamente significativas chama-se limite de quantificação 
(LQ), sendo por isso o menor valor de concentração medida a partir da qual é possível a 
quantificação do analito. 
O limite de detecção é estimado como sendo o sinal dos brancos (a) somado de 
3 vezes o desvio padrão dos brancos: 
(2.4) 
Neste caso, o sinal dos brancos assume o valor de ordenada na origem, uma vez que 
não difere da linha de base do equipamento. O desvio padrão do branco é assim estimado 
pelo valor de y xS .   
No caso do limite de detecção, o valor é considerado como sendo o sinal dos 






























3 brancoLD a S= + ×
10 brancoLQ Sa= + ×




Na Tabela 2.2 apresentam-se os valores de declive e ordenada na origem e 
respectivos intervalos de confiança, bem como coeficientes de correlação e limites de 
detecção, para algumas rectas obtidas nas diferentes quantificações feitas ao longo deste 
trabalho. 
Tabela 2.2 – Declive (b) e ordenada na origem (a), respectivos intervalos de confiança (com nível de 
confiança de 95%), coeficientes de correlação (r) e limites de detecção (LD) e quantificação 
(LQ) para o mercúrio. 
Recta b ± int. conf. 
(95%) 






1 126,3 ± 2,8 -0,130 ± 0,78 0,9999 0,0080 0,0268 
2 102,9 ± 4,0 0,845 ± 1,1 0,9998 0,0141 0,0469 
3 122,4 ± 1,6 0,084 ± 0,44 1,0000 0,0046 0,0155 
4 110,3 ± 2,3 0,459±0,63 0,9999 0,0075 0,0249 
5 125,6 ± 1,3 0,349 ± 0,37 1,0000 0,0383 0,0128 
6 112,9 ± 5,0 0,695 ± 1,4 0,9997 0,0160 0,0534 
7 138,1 ± 4,9 -0,278 ± 1,4 0,9998 0,0129 0,0429 
8 156,1 ± 5,1 0,735 ± 1,4 0,9999 0,0118 0,0394 
9 114,1 ± 3,0 0,649 ± 0,85 0,9998 0,0097 0,0323 
10 153,3 ± 1,0 0,166 ± 0,29 1,0000 0,0025 0,0082 
 
Uma vez que todas as rectas apresentaram coeficientes de correlação superiores a 
0,995 (valor estipulado como o mínimo aceitável para se considerar uma boa calibração), 
considerou-se que havia uma boa relação linear entre a intensidade do sinal e a 
concentração dos padrões. 
Outro parâmetro importante em controlo de qualidade é a aplicação de cartas de 
controlo ao processo. As cartas de controlo permitem verificar se um processo está 
estatisticamente sob controlo, isto é, quando a exactidão e precisão dos resultados se 




mantêm, produzindo resultados com média e desvio padrão previsíveis. Quando isto 
acontece o processo está apenas sujeito a erros aleatórios.  
A sua representação gráfica consiste numa linha central que representa o valor 
conhecido ou assumido (que pode ser a média das amostras em causa) e dois pares de 
linhas limite designadas por linhas de aviso e linhas de acção. As linhas de aviso são 
determinadas por 2x s±  e as linhas de acção por 3x s± . A carta de controlo permite-nos 
assim verificar quando os resultados analíticos estão a ser afectados por um erro. Quando 
isto acontece, é importante procurar, identificar e eliminar esse erro, para que não se torne 
uma fonte de erro sistemático [75]. 
Na Figura 2.3 está representada a carta de controlo para os coeficientes de 
correlação obtidos para as diferentes curvas de calibração do mercúrio. 
 
 
Figura 2.3 – Carta de controlo para o parâmetro coeficiente de correlação das curvas de calibração de 
mercúrio. 
 
Conforme se pode verificar, os valores experimentais encontram-se distribuídos de 
uma forma aleatória acima e abaixo do valor médio, não se verificando uma tendência 






































aviso, não havendo nenhum valor que esteja para além das linhas de acção, o que confirma 
que o processo está sob controlo e não é por isso necessária nenhuma acção correctiva. 
2.3.4 Quantificação de Pb2+ em solução 
Para a determinação de Pb2+, as amostras foram enviadas para o Laboratório 
Central de Análises (LCA) da Universidade de Aveiro, onde foram analisadas num 
espectrofotómetro de emissão atómica com plasma acoplado indutivamente (ICP-AES), da 
marca Jobin Yvon e modelo 70 Plus. Os principais detalhes do método instrumental 
baseado em ICP-AES serão abordados na Secção 2.4 (Técnicas analíticas e equipamentos 
usados). 
 
2.4 Técnicas analíticas e equipamentos usados 
· Difracção de raio-X 
A análise de pós foi feita à temperatura ambiente usando um difractómetro Philips 
X’Pert, a operar com uma fonte de radiação monocromática de Cu-Ka, a 40 kV e 50 mA. 
· Espectroscopia de Infravermelho 
Os espectros de Infravermelho e ATR foram obtidos com um espectrómetro 
Mattson 7000. As amostras foram preparadas por mistura do composto com KBr (Aldrich, 
99%), fazendo-se posteriormente uma pastilha através da utilização de uma prensa. 
· Microscopia electrónica de varrimento (SEM)  
As imagens foram obtidas recorrendo ao uso de um equipamento Hitachi SU-70 de 
emissão Schottky (SE), a operar a 25 kV. As amostras foram preparadas por deposição em 
porta-amostras de alumínio e com revestimento de carbono. 
 




· Microscopia electrónica de transmissão (TEM)  
A análise das amostras foi realizada com um microscópio Hitachi H-9000-NA, a 
operar a 200 kV. As nanopartículas foram dispersas em etanol e depositou-se uma gota da 
dispersão numa grelha de cobre com revestimento de carbono. 
· Análise elementar 
A análise elementar para C, H, N e S foi feita com um equipamento LECO CHNS-
932. 
· Área superficial 
A área superficial das partículas foi determinada através de adsorção de azoto pelo 
método de BET, com recurso a um equipamento Gemini Micrometrics. 
 
· Espectroscopia de fluorescência atómica com vapor frio     
(CV-AFS) 
A quantificação de mercúrio foi feita recorrendo a um espectrofotómetro de 
fluorescência atómica com vapor frio, PS Analytical Modelo 10.003, acoplado a um 
detector PS Analytical Modelo 10.023 Merlin. 
A espectroscopia de fluorescência atómica com vapor frio, tal como o próprio nome 
indica, usa a fluorescência como meio de detecção. A fluorescência é o fenómeno que 
ocorre pela emissão de radiação por parte dos átomos na fase gasosa. Estes átomos são 
excitados para níveis de energia superiores devido à absorção de radiação electromagnética 
e ao passar para o estado fundamental dá-se a libertação da energia através de emissão de 






Figura 2.4 – Esquema representativo do fenómeno de fluorescência. 
 
A espectroscopia de fluorescência atómica com vapor frio é usada para 
determinação de mercúrio, devido a este metal ter uma pressão de vapor elevada (0,266 Pa 
a uma temperatura de 298 K), permitindo assim realizar medidas de vapor à temperatura 
ambiente. Os átomos de mercúrio são excitados a um comprimento de onda de 253,7 nm, 
através de uma fonte de luz ultra-violeta e voltam ao seu estado fundamental ao mesmo 
comprimento de onda. 
O sistema de fluorescência atómica usado neste trabalho usa três fluxos líquidos 
distintos (amostra, branco e redutor), duas bombas peristálticas, uma válvula de mistura, 
uma célula de separação gás-líquido, uma membrana de secagem, um detector de 
fluorescência e por último o processador de sinal (computador com o software adequado). 
O agente redutor usado é cloreto estanoso (2% (w/v) em ácido clorídrico a 
10% (v/v) e o branco é sempre água ultra-pura. A amostra, a água ultra-pura e o redutor 
são bombeados (nas proporções certas requeridas pela reacção química envolvida) por uma 
bomba peristáltica, que funciona a uma velocidade constante e em contínuo. A mistura das 
soluções é depois feita na válvula de mistura, onde os iões Hg2+ da solução são reduzidos a 
Hg0 (mercúrio elementar), de acordo com a equação (2.6): 
 






A mistura resultante e os produtos gasosos formados são depois bombeados 
continuamente para a célula de separação gás-líquido e, por introdução de gás árgon no 
sistema, o Hg0 gerado passa por uma membrana de secagem, que possui um fluxo de ar K, 
em contra-corrente, de modo a eliminar qualquer água que possa existir e que iria interferir 
na análise, pois a água absorve a um comprimento de onda de 254 nm, o que é bastante 
próximo do comprimento de onda a que absorve o mercúrio (253,7 nm). O mercúrio 
elementar chega ao detector também transportado por uma corrente de árgon que mantém 
as condições de medida o mais uniforme possível.  
Na Figura 2.5 representa-se um esquema do equipamento de CV-AFS usado. As 
condições usadas no detector de fluorescência atómica encontram-se listadas na Tabela 2.3.  
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                      Tabela 2.3 – Parâmetros usados no detector de fluorescência atómica. 
Parâmetro Valor 
Caudal da amostra 7,2 -7,4 mL/min 
Caudal do branco 7,2 -7,4 mL/min 
Caudal do redutor 2,4 – 3,0 mL/min 
Caudal do gás de arraste 300 mL/min 
Caudal do gás de protecção 300 mL/min 
Caudal de ar K 2500 mL/min 
 
· Espectrofotometria de emissão atómica com plasma acoplado 
indutivamente (ICP-AES) 
A técnica de ICP-AES é usada para a determinação quantitativa de metais em 
níveis de concentração que variam desde a percentagem (concentrações maiores) a valores 
de mg/L e até mesmo µg/L, sendo usado em inúmeras matrizes como solos, sedimentos, 
águas, alimentos, e outros. Esta técnica de emissão atómica consiste na excitação de 
átomos e iões que emitem energia ao regressar ao estado fundamental, a comprimentos de 
onda característicos para cada elemento em particular. A intensidade desta emissão é 
indicativa da concentração do elemento a analisar na amostra [76].  
O ICP-AES é constituído por um gerador de radiofrequência, um indutor para 
formar o plasma, uma tocha, um sistema de introdução de amostra (que inclui nebulizador, 
câmara de nebulização e injector), um colimador (lentes e espelhos), um sistema de 
dispersão e um detector. 
O fenómeno de emissão ocorre no plasma e o gás usado é Árgon, que apresenta 
uma elevada energia de ionização (15,6 eV), permitindo atomizar, ionizar e excitar grande 
parte dos elementos da tabela periódica [77]. 
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Para a realização deste trabalho foram sintetizadas nanopartículas de magnetite com 
duas distribuições de tamanho distintas, que foram posteriormente encapsuladas com sílica. 
A funcionalização da superfície foi efectuada em dois passos consecutivos: um passo 
inicial de ligação de ligantes tipo aminossilano à superfície de sílica e um segundo passo, 
envolvendo a inserção de grupos ditiocarbamato. O tamanho médio final das 
nanopartículas revestidas é de cerca de 100 nm para um caso e de cerca de 60 nm para o 
outro. 
Neste capítulo apresenta-se uma breve descrição dos passos de síntese e 
modificação superficial das nanopartículas e a respectiva caracterização morfológica. 
3.1 Síntese e modificação superficial 
3.1.1 Nanopartículas de ~100 nm 
A síntese da magnetite foi realizada pelo método da hidrólise oxidativa de uma 




As partículas de magnetite obtidas foram posteriormente encapsuladas com sílica 
amorfa (SiO2), segundo o método de Stöber, ou seja, através da hidrólise de TEOS em 
condições alcalinas, utilizando amónia [60].  
Após esta síntese, procedeu-se à funcionalização da superfície das partículas com 3-
aminopropriltrietoxissilano (APTS) por condensação dos grupos silano com a sílica à 
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Posteriormente, fez-se a inserção de CS2 na amina primária, em meio alcalino, para 
se obter o grupo ditiocarbamato (R-CS2
-), que será o grupo activo na adsorção química dos 
iões metálicos presentes em solução, nos ensaios a descrever no Capítulo 4.  




Na Figura 3.1 apresenta-se um esquema representativo dos passos de modificação 
superficial efectuados nas partículas de magnetite revestidas com sílica. 
 
 
Figura 3.1 – Esquema representativo da modificação superficial das nanopartículas de magnetite [80]. 
 
3.1.2 Nanopartículas de ~60 nm 
Este tipo de nanopartículas magnéticas foi preparado através de um método de co-
precipitação química de soluções de FeCl3 e FeCl2, na presença de citrato de sódio, de 
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A adição de citrato de sódio permite a estabilização das nanopartículas magnéticas na 
solução. O ião citrato possui três grupos carboxilato e liga-se à superfície das 
nanopartículas prevenindo a sua agregação por repulsão electrostática [74], facto que 
adquire particular importância para o passo seguinte de revestimento com uma capa de 
sílica. 
O colóide obtido neste passo de síntese é constituído por nanopartículas de magnetite 
estabilizadas com iões citrato, em água, e é também designado de fluido magnético. Este 
colóide foi utilizado para o revestimento das nanopartículas com sílica, através do método 
de Stöber com algumas modificações [74]. A utilização deste método tem a vantagem de 
não recorrer à utilização de agentes surfactantes, cuja remoção pudesse revelar-se 
incompleta, afectando a posterior funcionalização superficial das nanopartículas. 
Os passos seguintes consistem igualmente numa funcionalização da superfície com 
um grupo amino, introduzido pela funcionalização com o silano APTS, seguida de inserção 
dos grupos CS2. Estes procedimentos foram efectuados de forma idêntica aos mencionados 
anteriormente para o caso das nanopartículas de maior tamanho (ponto 3.1.1), e da mesma 
forma também aqui o grupo ditiocarbamato obtido será o grupo activo usado para a 
adsorção dos iões metálicos presentes nas soluções a estudar. 
3.2 Caracterização estrutural e morfológica 
3.2.1 Nanopartículas de ~100 nm 
Após a síntese das nanopartículas, estas foram caracterizadas por diversas técnicas 
de caracterização, conforme se descreve a seguir. 
Para confirmar a fase cristalina das nanopartículas de magnetite obtidas fez-se uma 
análise por raio-X, resultando no difractograma representado na Figura 3.2. Do 
difractograma de raio-X, podemos verificar que existe uma correspondência dos picos do 
composto obtido com os picos existentes na base de dados para a magnetite (representados 
a verde), pelo que, dado este resultado, se pode afirmar que o composto obtido é magnetite. 
No entanto, a técnica de raio-X não permite afirmar com 100% de certeza que estejamos 




efectivamente na presença de magnetite e não da sua fase oxidada, a maguemite, devido às 
semelhanças estruturais existentes entre ambas, sendo que a maguemite não tem iões Fe2+, 
sendo esta diferença do estado de oxidação compensada com defeitos catiónicos. Na 
realidade, a sua distinção pode não ser trivial, uma vez que apresentam picos em posições 
bastante semelhantes [81].  
Uma forma de confirmar este resultado, e assim distinguir estas duas fases 
cristalinas, é através de espectroscopia de Mössbauer, que dá informações sobre pequenas 
variações dos níveis de energia dos núcleos atómicos, em resposta ao seu ambiente. No 
caso da magnetite, o espectro de Mössbauer consiste em dois sextetos, um correspondente 
aos sítios tetraédricos ( 49.2 hfB T= ) e o outro correspondente aos sítios octaédricos (
46.1 hfB T= ). Para o caso da maguemite, o espectro tem apenas um sexteto, indicando que 
hfB é semelhante nos sítios tetraédricos e nos sítios octaédricos [82]. Em trabalhos 
anteriores, foi já comprovado que a fase cristalina obtida neste procedimento é 
efectivamente magnetite [80]. 
 
Figura 3.2 – Difractograma de Raio-X da magnetite e padrão registado na base de dados (Ficha ICCDPDF 
nº 04–009–2285) (a verde). 
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Registaram-se também os espectros de infravermelho (FTIR) e ATR-FTIR para os 
compostos obtidos nas etapas experimentais relativas à síntese e modificação superficial 
(Figura 3.3 e Figura 3.4). Todos os valores obtidos foram confirmados com a literatura, 
conforme se descreve a seguir [68, 70, 73, 82, 83]. 
Da análise dos espectros é possível identificar as várias bandas características 
referentes aos compostos obtidos. A 577 e a 367 cm-1 temos as bandas características da 
vibração de elongamento υ (Fe–O), correspondentes à magnetite. A 804 e 1107 cm-1 
observam-se as bandas características da vibração de elongamento υ (Si–OH) e υ (Si–O–
Si), correspondentes ao revestimento da sílica amorfa. No caso das nanopartículas 
funcionalizadas com APTS e CS2, não é aparentemente visível nenhuma banda 
característica, uma vez que as bandas correspondentes à água (2800 cm-1 – 3800 cm-1, 
1640 cm-1) e as bandas de SiO2 (2000 cm
-1, 1800 cm-1) têm tendência a sobrepor as bandas 
de elongação (υ) C–H, N–H, CS2 e N–C, mesmo que estas sejam fortes. No entanto, a 
presença destes grupos pode ser observada de forma mais clara no espectro de ATR 
(Figura 3.4). 
 



























































   Figura 3.3 – Espectro de FT-IR obtido para os compostos das diferentes etapas experimentais. 































































   Figura 3.4 – Espectros de ATR-FTIR obtido para os compostos das diferentes etapas experimentais. 
 
Assim, a banda que surge a 1438 cm-1 é correspondente à vibração de elongamento 
υ(C–N) do grupo ditiocarbamato, confirmando a presença deste grupo na superfície da 
sílica. De referir também a presença de uma banda a 786 cm-1 que, apesar da sua fraca 
intensidade, corresponde ao valor de literatura do revestimento com APTS (δ(NH2)). Para 
as restantes bandas, verificam-se apenas ligeiros desvios em relação ao espectro de FT-IR 
em modo de transmissão. 
A presença destes dois grupos foi também confirmada por análise elementar 
(Tabela 3.1), onde se verifica a presença de azoto, correspondente à funcionalização com 
APTS (na amostra Magnetite@SiO2@APTS), e a presença de enxofre na amostra após 





3. SÍNTESE, MODIFICAÇÃO SUPERFICIAL E CARACATERIZAÇÃO DE 





Tabela 3.1 – Resultados de análise elementar. 
Amostra % C % N % H % S 
Magnetite@SiO2@APTS 0,736 0,167 0,173 
___ 
Magnetite@SiO2@APTS@CS2 1,962 0,08 0,509 0,978 
 
 
A morfologia das nanopartículas, antes e depois da modificação superficial, foi 
investigada por microscopia electrónica de varrimento (SEM) e de transmissão (TEM), 
(Figura 3.5). 
A magnetite inicial apresenta uma morfologia cúbica com um tamanho médio de 
88,3 nm (± 9,9 nm). Pela imagem de TEM (Figura 3.5 (b)) verifica-se que o revestimento 
com sílica foi conseguido em cada partícula, tendo uma espessura tipicamente de 14,6 nm 
(± 1,0 nm). Por trabalhos anteriores sabe-se que os passos de modificação superficial para 
obter os grupos amino e ditiocarbamato não têm influência na morfologia bem como na 





Figura 3.5 – Imagem das partículas de magnetite ~100 nm obtida por SEM (a) e das partículas de 
magnetite revestidas com sílica, obtida por TEM (b). 
 




A área superficial das nanopartículas revestidas com sílica foi outro parâmetro tido 
em conta nesta caracterização, uma vez que permite obter informações importantes sobre a 
superfície das partículas, nomeadamente por ser possível estimar a extensão de 
funcionalização por grupos ditiocarbamato. Para estas nanopartículas o valor obtido para a 
área superficial foi de 14,6 m2/g (Tabela 3.2). Assim, para uma área superficial específica 
de 14,6 m2/g e considerando os valores da análise elementar para as nanopartículas (Tabela 
3.1), pode estimar-se uma densidade de grupos ditiocarbamato de 1,04
´
10-5 mol/m2 
(consultar Anexo 1). A densidade de grupos ditiocarbamato pode permitir compreender a 
eficiência da funcionalização para diferentes amostras, bem como avaliar a sua capacidade 
de remoção de iões. 
3.2.2 Nanopartículas de ~60 nm 
A fase cristalina das nanopartículas de magnetite obtidas foi confirmada através de 
análise das partículas por raio-X. O difractograma obtido encontra-se na Figura 3.6. 
 
 
Figura 3.6 – Difractograma de Raio-X da magnetite (~60 nm) e padrão registado na base de dados (Ficha 
ICCDPDF nº 04-012-7038) (a verde). 
 
Position [°2Theta] (Copper (Cu))









3. SÍNTESE, MODIFICAÇÃO SUPERFICIAL E CARACATERIZAÇÃO DE 





Do difractograma de raio-X, podemos verificar a correspondência entre os picos do 
composto obtido e os picos da base de dados para a magnetite (representados a verde) pelo 
que, dado este resultado, se pode afirmar que o composto obtido é magnetite. Também 
neste caso, para se confirmar esta fase cristalina, poderia analisar-se a amostra por 
espectroscopia de Mössbauer, tal como discutido anteriormente, para as partículas de 
tamanho maior. 
A morfologia deste sistema de nanopartículas foi estudada através de TEM (Figura 
3.7). A magnetite inicial apresenta neste caso uma morfologia esférica com um tamanho 
médio de 14,7 nm (± 2,7 nm). A imagem de TEM permite-nos observar que o revestimento 
com sílica foi bem sucedido, com uma espessura média de 31,4 nm (± 8,1 nm). De 
salientar que o revestimento de sílica não ocorre de forma individualizada por partícula 
mas sim em pequenos agregados de nanopartículas, embora fosse de esperar que o 
revestimento de sílica ocorresse partícula a partícula [74]. No entanto, o facto de termos 
pequenos agregados de nanopartículas de magnetite, não afecta de forma negativa o 
contexto prático deste trabalho, podendo até ser um aspecto vantajoso, uma vez que pode 




Figura 3.7 – Imagem das partículas de magnetite revestidas com sílica, obtida por TEM. 




Na Figura 3.8 podemos observar o espectro de ATR-FTIR referente à síntese das 
nanopartículas e à modificação superficial com APTS e inserção de CS2. Nestes espectros 
estão presentes as bandas características dos diferentes grupos envolvidos. No espectro 
representado a vermelho, observa-se a 530 cm-1 a banda correspondente à vibração de 
elongação υ(Fe–O), que corresponde à magnetite, e a 1617 e 1390 cm-1surgem as bandas 
referentes aos grupos carboxilato dos iões citrato. No espectro a rosa, surge a 1024 cm-1 a 
banda correspondente ao revestimento da sílica, verificando-se também o desaparecimento 
das bandas referentes ao ião citrato. Após formação do grupo ditiocarbamato (espectro 
azul), surge a banda correspondente, a 1428 cm-1, confirmando a presença deste grupo à 
superfície das nanopartículas. 
 



















































Figura 3.8 – Espectro de ATR correspondente à síntese e funcionalização das nanopartículas ~60 nm. 
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Outro aspecto estudado foi a área superficial específica das partículas, cuja 
determinação foi feita recorrendo a estudos de adsorção de N2, aplicando o método BET. 
Na Tabela 3.2 encontram-se os resultados obtidos para estas medidas, para o caso 
das nanopartículas revestidas com sílica, comparando ambos os tamanhos sintetizados. Os 
resultados obtidos permitem confirmar que ocorre um significativo aumento da área 
superficial destes nanomateriais com a diminuição do tamanho de partícula. Assim, as 
partículas com cerca de 60 nm apresentam uma área superficial cerca de 4,3 vezes superior 
às partículas com cerca de 100 nm.  
 
Tabela 3.2 – Área Superficial dos diferentes nanomateriais medidos por BET. 
Amostra 
Área superficial específica 
(m2/g) 
Magnetite com sílica (partículas ~100 nm) 14,6 
Magnetite com sílica (partículas ~60 nm) 62,8 
 
 
Este aumento de área superficial permite, em princípio, uma maior extensão de 
funcionalização com grupos ditiocarbamato à superfície, havendo assim um maior número 




















4 REMOÇÃO DE IÕES METÁLICOS 












Após a síntese e caracterização dos nanomateriais (~100 nm e ~60 nm) procedeu-se 
ao estudo da sua eficiência, na remoção de iões metálicos presentes em soluções aquosas. 
Neste trabalho fizeram-se estudos de remoção usando soluções de metais como o 
mercúrio (Hg (II)) e o chumbo (Pb (II)). No caso do Hg (II) foram feitos ensaios para: (i) 
avaliar a influência da quantidade de massa de adsorvente na capacidade de adsorção das 
nanopartículas, (ii) determinar a isotérmica de equilíbrio de adsorção, (iii) estudar o 
comportamento cinético do processo de remoção e (iv) avaliar o efeito da salinidade na 
capacidade de adsorção das nanopartículas. Neste último caso usaram-se quantidades 
crescentes de sal, tendo sido testadas inclusivamente amostras de águas reais recolhidas em 
alto mar. Todos os ensaios mencionados foram realizados para o sistema de nanopartículas 
de ~100 nm. Por último, foi ainda estudado o efeito do tamanho das nanopartículas usadas, 
onde se investigou a sua eficiência na remoção de Hg (II) e Pb (II) de soluções aquosas. 
A quantidade de metal adsorvido nas partículas num dado momento, qt (mg/g), foi 




onde C0 (µg/L) é a concentração inicial de Hg (II), Ct (µg/L) é a concentração de Hg (II) na 
fase líquida no tempo t, V (L) é o volume de solução inicial e W (mg) é a massa de 
partículas usada.  
 






















4.1 Condições experimentais 
4.1.1 Ensaios de remoção de Hg (II) 
Neste trabalho, o valor de concentração inicial de Hg (II) escolhido para as soluções 
foi de 50 µg/L, por ser este o actual valor máximo admitido por lei para as descargas de 
efluentes provenientes de indústrias. Assim, todos os resultados apresentados a seguir 
referem-se sempre a este valor como a concentração inicial de Hg (II) usada. Parâmetros 
como a temperatura (ambiente ~21ºC), o pH (7), a velocidade de agitação (~400 rpm) e o 
volume de solução (500 mL) foram mantidos constantes em todos os ensaios. 
Para avaliar o efeito da massa na capacidade de adsorção das 
nanopartículas ~100 nm foram realizados cinco ensaios utilizando 3,063; 0,501; 0,256; 
0,198 e 0,124 mg de nanopartículas.  
No caso dos estudos de equilíbrio, foram utilizados os pontos de equilíbrio, 
resultantes da remoção com as diferentes massas referidas anteriormente. Os estudos 
cinéticos resultam da aplicação das mesmas condições experimentais referidas para o 
estudo do efeito da massa de nanopartículas. 
Para estudar o efeito da salinidade na capacidade de adsorção das nanopartículas, 
foram preparadas soluções de salinidade crescente. Num primeiro passo preparou-se uma 
solução de Hg (II), de concentração inicial de 50 µg/L, com posterior adição de cerca de 
1,5 g de NaCl. Posteriormente, realizou-se o mesmo tipo de estudo, mas agora utilizando 
amostra real, que neste caso foi água do mar. As massas de nanopartículas utilizadas nestes 
dois ensaios foram de 3,026 e 3,009 mg, respectivamente. 
No estudo do efeito de tamanho das nanopartículas, os ensaios para o Hg (II) foram 
realizados usando 3,005 mg. 
4.1.2 Ensaios de remoção de Pb (II) 
Para este ensaio, o valor da concentração inicial de Pb (II) escolhido para a 
preparação das soluções foi de 50 µg/L, para ser possível comparar os resultados obtidos 
com os resultados obtidos para o Hg (II). O valor de nanopartículas usado foi de 3,006 mg. 




4.2 Remoção de Hg (II) de soluções aquosas 
4.2.1 Efeito da massa de nanopartículas 
Numa primeira fase estudou-se a influência da massa de nanopartículas na remoção 
de Hg (II), uma vez que é um parâmetro importante para avaliar a capacidade de adsorção 
do material e o tempo de contacto necessário para atingir o equilíbrio. 
Na Figura 4.1 e Figura 4.2 podemos observar, respectivamente, a variação da 
concentração de Hg (II) em solução e a quantidade de Hg (II) adsorvido nas 
nanopartículas, ambos em função do tempo, para 5 massas diferentes de nanopartículas 
(apresentadas em valores de concentração, [NPs]).  
 
 


























Figura 4.2 – Quantidade de Hg (II) adsorvido nas nanopartículas (qt), em função do tempo, para as 
diferentes massas de nanopartículas usadas. 
 
Os resultados obtidos permitem constatar que para todas as massas usadas ocorre 
uma diminuição na concentração de Hg (II) na fase líquida, ao longo do tempo. Por outro 
lado, também se verifica que à medida que se diminui a massa de nanopartículas, a 
concentração residual de Hg (II) em solução tende a aumentar. Este fenómeno pode ser 
explicado pelo facto de que quando se utilizam massas cada vez mais pequenas, a 
quantidade de grupos ditiocarbamato disponíveis para a adsorção de Hg (II) é também 
menor. Por sua vez, a quantidade de Hg (II) removido por grama de nanopartícula aumenta 
com a diminuição da massa de nanopartícula empregue (Figura 4.2). 
É também importante evidenciar que para o caso da utilização de massas maiores 
(por exemplo 6 mg/L), a percentagem de remoção do metal é praticamente de 100%, 





























Figura 4.3 – Percentagem de remoção de Hg (II) em função da massa de nanopartículas. 
 
 
A Tabela 4.1 reúne os resultados de equilíbrio obtido para cada massa de 
nanopartícula usada, e inclui a percentagem de remoção de Hg (II), a concentração residual 
de Hg (II) (Ce) e a quantidade de Hg (II) adsorvido nas nanopartículas (qe). 
 












6 99,8 0,100 9,22 
1 93,8 3,14 47,4 
0,5 68,7 15,8 67,8 
0,4 66,0 17,1 83,8 


























Através da análise dos resultados obtidos pode-se observar que à medida que a 
massa de nanopartículas diminui, a eficiência de remoção também diminui. No entanto, é 
de salientar que, embora a diminuição da massa diminua a percentagem de Hg (II) 
removido, apenas 0,2 mg/L são suficientes para remover mais de 50% da concentração 
inicial de Hg (II) e com 6 mg/L é já possível obter água considerada suficientemente 
“limpa” para consumo humano ([Hg2+] ≤ 1µg/L [84]). 
4.2.2 Equilíbrio de adsorção 
A capacidade máxima de adsorção de um adsorvente é normalmente avaliada 
usando isotérmicas de adsorção. Os resultados dos ensaios experimentais de adsorção são 
frequentemente apresentados sob a forma de uma curva que representa a quantidade de 
metal adsorvido por unidade de massa de adsorvente versus a concentração de equilíbrio 
restante em solução [85].  
Os modelos mais comuns para descrever este tipo de comportamento são as 
isotérmicas de Langmuir e de Freundlich, uma vez que, regra geral, conseguem ajustar 
bem os dados experimentais, não sendo necessário recorrer a equações mais complexas 
para tal. 
4.2.2.1 Modelo de Langmuir 
O modelo de Langmuir tem como pressuposto que as superfícies dos adsorventes 
são homogéneas, sendo que todos os sítios activos têm igual afinidade pelo soluto, não 
ocorrendo interacções entre as moléculas adsorvidas. Este modelo assume ainda que há a 
formação de uma monocamada de moléculas do soluto, que corresponde ao máximo de 




onde KL (L/mg) é a constante de equilíbrio de adsorção da isotérmica e qmáx (mg/g) é a 

















4.2.2.2 Modelo de Freundlich 
O modelo de Freundlich aplica-se em sistemas com superfícies heterogéneas, 
assumindo que existe a formação de uma multicamada das moléculas adsorvidas e que por 









-1) e n são constantes empíricas da isotérmica. Tipicamente, n assume 
um valor entre 1 e 10 e está relacionado com a não-linearidade do modelo [87]. 
4.2.2.3 Estudo do equilíbrio de adsorção de Hg (II) 
As isotérmicas de adsorção são geralmente usadas para traduzir o equilíbrio de um 
processo de adsorção. Neste estudo, analisaram-se as duas isotérmicas descritas 
anteriormente (Langmuir e Freundlich) para representar o equilíbrio Hg/nanopartículas a 
pH 7. Os pontos de equilíbrio utilizados para a obtenção da isotérmica foram obtidos a 
partir das curvas de remoção apresentadas na Figura 4.1 e na Figura 4.2. Para uma melhor 
representação de qe vs. Ce usaram-se ainda dois pontos adicionais, para os quais se 
registaram apenas os pontos de equilíbrio. Os valores de equilíbrio foram assim 
Ce = 10,3 µg/L e qe = 78,5 mg/g, num caso, e no outro caso os valores obtidos foram 
Ce = 2,7 µg/L e qe = 39,3 mg/g. 
A Figura 4.4 mostra os dados experimentais de equilíbrio que foram medidos, assim 
como a correlação fornecida pelas isotérmicas de Langmuir e de Freundlich. Na Tabela 4.2 
apresentam-se os parâmetros obtidos para as isotérmicas de Langmuir e de Freundlich e os 
respectivos coeficientes de correlação (R2). Estes parâmetros foram obtidos por aplicação 
de uma regressão não linear, usando o método dos mínimos quadrados e recorrendo ao 
software “GraphPad Prism 5”. 
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Tabela 4.2 – Parâmetros obtidos por ajuste das isotérmicas de Langmuir e de Freundlich aos dados 





qmáx ± int. conf. 
(mg/g) 
128 ± 31 ____ 
KL ± int. conf. 
(L/mg) 
164 ± 122 ____ 
n ____ 2,32 ± 0,54 
KF  ± int. conf. 
(mg1-1/n L1/n g-1) 
____ 535± 234 
R
2 0,973 0,988 
 ,                          ,                          ,                          ,  




A representação gráfica anterior permite verificar que os dados experimentais são 
aparentemente bem ajustados pelas isotérmicas de Langmuir e de Freundlich. No entanto, 
com base no valor do quadrado dos coeficientes de correlação (R2) dos ajustes não lineares 
dos modelos, verifica-se que o modelo de Freundlich (R2 = 0,988) ajusta melhor os dados 
experimentais quando comparado com o modelo de Langmuir (R2 = 0,973). 
De acordo com a isotérmica de Langmuir a capacidade máxima da monocamada 
das nanopartículas (qmáx) é de 128 mg/g e o valor da constante de Langmuir (KL) é de 
164 L/g. Para o caso da isotérmica de Freundlich a constante KF é de 535 mg
1-1/n L1/n g-1 e o 
n é de 2,32.  
Assim, conclui-se que a isotérmica de Freundlich é a que representa melhor o 
equilíbrio de adsorção entre as soluções aquosas de Hg (II) e as nanopartículas magnéticas, 
na gama de concentrações entre 0 e 0,025 mg/L, e a expressão matemática que melhor 
descreve o equilíbrio é a seguinte: 
(4.5) 
 
4.2.3 Cinética de adsorção 
A aplicação de modelos cinéticos permite compreender a dinâmica de interacção 
existente entre o sólido (adsorvente) e o líquido (adsorvato), ou seja, a velocidade a que 
essa interacção ocorre. A velocidade de adsorção depende das propriedades estruturais do 
sólido (porosidade, área específica e tamanho da partícula), propriedades do líquido (como 
por exemplo a concentração) e do tipo de interacções entre o adsorvato e os sítios activos 
do adsorvente [88]. É por isso importante conhecer o tipo de modelo cinético que 
caracteriza o sistema de adsorção em estudo. 
Os modelos cinéticos mais conhecidos e mais frequentemente usados são os 
modelo de pseudo 1ª ordem (ou modelo de Lagergren) e o modelo de pseudo 2ª ordem. 
1
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4.2.3.1 Modelo de pseudo 1ª ordem 
O modelo de pseudo 1ª ordem de Lagergren foi o primeiro a ser desenvolvido e 








onde k1 (h) é a constante cinética de pseudo 1ª ordem. Esta equação encontra-se assim na 
forma linearizada e a representação gráfica de log(qe-qt) em função de t permite avaliar a 
aplicabilidade do modelo e a determinação da constante cinética k1 pelo valor do declive, 
sendo qe determinado pela ordenada na origem. No entanto, para se ajustar a Equação (4.7) 
aos dados experimentais, é necessário conhecer de antemão a concentração de equilíbrio 
(qe) e na maioria das situações, a equação de pseudo 1ª ordem de Lagergren não se ajusta 
bem aos dados experimentais, principalmente quando se tende para o equilíbrio [87]. 
 
4.2.3.2 Modelo de pseudo 2ª ordem 
O modelo de pseudo 2ª ordem é também baseado na capacidade de adsorção de um 
material, mas ao contrário do modelo de pseudo 1ª ordem, este consegue descrever o 
processo de adsorção ao longo de toda a gama de tempo.  
A equação que define este modelo é a seguinte: 
(4.8) 
 
onde k2 (g/mg/h) é a constante cinética de pseudo 2ª ordem. Após a integração com a 
condição inicial (t = 0, qt = 0), obtém-se a forma linearizada (equação (4.9)), que permite 
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Para que o modelo possa ter validade a representação gráfica de t/qt em função de t 
deve ser linear e assim obter as constantes k2 e qe pela ordenada na origem e pelo declive 
[87]. 
4.2.3.3 Estudo da cinética do processo de adsorção de Hg (II) 
Para estudar a cinética de adsorção de Hg (II) pelas nanopartículas, procedeu-se à 
aplicação dos dois modelos cinéticos referidos anteriormente (pseudo 1ª e 2ª ordem), aos 
dados experimentais obtidos, usando diferentes massas de nanopartículas. Os valores das 
constantes k e qe obtidos para os respectivos modelos encontram-se na Tabela 4.3 e os 
ajustes não lineares dos modelos de pseudo 1ª e 2ª ordem podem ser observados na Figura 
4.5. 
 
Tabela 4.3 – Constantes k1 e k2 para pseudo 1ª e 2ª ordem, respectivamente, e valores de qe obtidos 
experimentalmente e através da modelação, com os correspondentes coeficientes de 
correlação (R
2
), para as diferentes massas de nanopartículas.  
 
  
















6 9,22 0,401 9,07 0,981 0,0644 9,69 0,990 
1 47,4 0,709 42,7 0,892 0,0208 45,2 0,959 
0,5 67,8 1,66 57,2 0,890 0,0423 59,0 0,929 
0,4 83,8 0,399 69,5 0,835 0,00661 75,7 0,918 
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Figura 4.5 – Dados experimentais para o Hg (II) e modelação cinética de pseudo 1ª e 2ª ordem. Símbolos a 
cheio – dados experimentais; linha vermelha – pseudo 1ª ordem; linha verde – pseudo 2ª 
ordem. 




Ambos os modelos cinéticos usados se ajustam satisfatoriamente aos dados 
experimentais. Para o modelo de pseudo 1ª ordem, os valores de R2 variam entre 0,835 e 
0,981, enquanto o modelo de pseudo 2ª ordem origina valores de R2 que variam entre 0,918 
e 0,990. Estes resultados denotam que o modelo de pseudo 2ª ordem apresenta um ajuste 
ligeiramente melhor, pelo que este modelo é mais adequado para descrever a cinética de 
remoção de Hg (II) pelas nanopartículas. Por outro lado, este resultado vem confirmar o já 
mencionado anteriormente, que o modelo de 1ª ordem geralmente não se ajusta bem em 
toda a gama de tempo estudada. De referir ainda que existe uma maior concordância entre 
os valores de qe obtidos experimentalmente e os valores de qe estimados pelo modelo de 
pseudo 2ª ordem. 
 
4.2.4 Efeito de salinidade 
No sentido de testar a eficiência das nanopartículas em amostras reais, realizaram-
se alguns ensaios colocando em contacto as nanopartículas com soluções de salinidade 
crescente. Os procedimentos experimentais para este caso foram idênticos aos já descritos 
anteriormente e as condições experimentais utilizadas encontram-se descritas na secção 
4.1.1 (Condições experimentais). 
Na Figura 4.6 está representada a variação da concentração de Hg (II), em solução e 
nas partículas, em função do tempo, para o caso da solução de Hg (II) com adição de cerca 
de 1,5 g de NaCl. Esta adição teve por objectivo a simulação dos iões presentes em água 
salgada, como possíveis interferentes na adsorção do Hg (II) por parte das nanopartículas. 
Como se pode observar através da figura, a remoção do Hg (II) presente em solução foi 
quase completa e bastante rápida, uma vez que ao fim de apenas 12 horas a concentração 
residual de Hg (II) era já inferior a 10 µg/L, que corresponde a uma remoção de quase 
90%. Estes resultados permitem concluir que a presença de iões sódio e cloreto, em 
concentrações moderadas, não interfere na remoção de Hg (II).  
 





Figura 4.6 – Concentração de Hg (II) (Ct) e da quantidade adsorvida nas nanopartículas (qt), em função do 
tempo. Símbolos a cheio – Hg (II) em solução; símbolos abertos – Hg (II) no sólido. 
 
Com base nestes resultados e no sentido de testar a eficiência de remoção das 
nanopartículas numa água real, preparou-se uma solução de Hg (II), com a mesma 
concentração inicial (50 µg/L), em que a matriz usada foi água do mar (recolhida em Mira, 
Portugal). Os resultados obtidos para a remoção de Hg (II) nestas condições estão 
representados na Figura 4.7 e permitem concluir que mesmo usando uma matriz muito 
mais complexa, como é a água do mar, a remoção de Hg (II) pelas nanopartículas é 

































Figura 4.7 – Concentração de Hg (II) presente na água do mar (Ct) e da quantidade adsorvida nas 
nanopartículas (qt), em função do tempo. Símbolos a cheio – Hg (II) em solução; símbolos 
abertos – Hg (II) no sólido. 
 
Comparando as cinéticas de adsorção do Hg (II) às nanopartículas na solução de 
NaCl (Figura 4.6) e na água do mar (Figura 4.7), verifica-se que a remoção de Hg (II) na 
água do mar foi ligeiramente mais lenta, o que pode ser explicado pela maior quantidade 
de iões presentes na água do mar, que de alguma forma podem interferir com as 
nanopartículas na remoção do Hg (II). No entanto, mesmo neste caso, pode claramente 
afirmar-se que as nanopartículas são eficientes, sugerindo mais uma vez que são materiais 
bastante promissores para serem aplicados em tratamento de águas residuais e efluentes 
industriais e em remediação ambiental. 
Por comparação da percentagem de remoção e dos dados de equilíbrio (Ce e qe) da 
solução de Hg (II) com adição de NaCl, da solução de água do mar e da solução apenas 
com água Milli-Q (Figura 4.8), verifica-se que não existem diferenças relevantes entre as 
três matrizes estudadas, o que revela que as nanopartículas apresentam uma grande 































Figura 4.8 – Percentagens de remoção de Hg (II) e respectivos dados de equilíbrio (Ce e qe) da solução com 






















































4.2.5 Efeito do tamanho de partícula 
Outro aspecto focado neste trabalho foi o efeito do tamanho das nanopartículas no 
comportamento de remoção de iões metálicos. Sabe-se que uma diminuição de tamanho 
das partículas gera áreas superficiais maiores para o mesmo volume, havendo por isso mais 
sítios activos disponíveis à superfície das nanopartículas para a ligação com o ião metálico 
[55]. No sentido de estudar o efeito da variação do tamanho das partículas usadas na 
remoção de iões metálicos de soluções aquosas, foram realizados alguns ensaios de 
remoção utilizando partículas de tamanho inferior (cerca de 60 nm). 
Os resultados obtidos neste estudo são preliminares, pelo que deverão ser 
posteriormente completados com mais ensaios, nomeadamente estudos de cinética, com 
diferentes concentrações de iões metálicos e diferentes massas de nanopartículas. 
Na Figura 4.9 apresentam-se os resultados obtidos para a remoção de Hg (II), pelas 
nanopartículas de tamanho ~60 nm.  
 
 
Figura 4.9 – Concentração de Hg (II) em solução (Ct) e quantidade adsorvida nas nanopartículas (qt), em 































Na figura anterior pode observar-se que a concentração de Hg (II) em solução 
diminui com o tempo para o sistema Hg/nanopartículas ~60 nm, no entanto, ao fim de 192 
horas as nanopartículas de tamanho ~60 nm removeram apenas cerca de 50% da 
concentração inicial. Ao comparar os valores de equilíbrio (% de remoção, Ce e qe) para os 
dois sistemas estudados (Figura 4.10), i.e., Hg/nanopartículas ~100 nm e 
Hg/nanopartículas ~60 nm, verifica-se que a eficiência de remoção das nanopartículas de 
tamanho inferior é consideravelmente menor do que as de maior tamanho (53,4% vs. 
99,8%). Para além disso, a quantidade de Hg (II) removido pelas partículas ~100 nm é 
consideravelmente superior às de ~60 nm (Figura 4.10), e a concentração residual de 
Hg (II) em solução é muitíssimo superior no caso das partículas de ~60 nm, não se 
conseguindo neste caso obter água com qualidade para consumo Humano.  
Estes resultados não estão de acordo com o que seria de esperar, uma vez que as 
nanopartículas de menor tamanho têm áreas superficiais maiores do que as partículas de 
maior tamanho, logo previa-se que a remoção fosse mais eficiente, por haver um maior 
número de grupos activos disponíveis para a adsorção.  
A extensão de funcionalização é uma possível explicação para este inesperado 
resultado. Na realidade, a quantidade de grupos activos à superfície das nanopartículas de 
menor tamanho poderá ser menor do que o esperado, uma vez que a extensão de 
funcionalização é um factor difícil de controlar. Esta hipótese deverá ser confirmada 
através de uma análise elementar, de modo a permitir estimar o número de grupos 
ditiocarbamato que existem à superfície, para posteriormente se compreenderem melhor os 
resultados obtidos para as partículas de menor tamanho. 
 





Figura 4.10 – Percentagens de remoção de Hg (II) e respectivos dados de equilíbrio (Ce e qe) das 

















































4.3 Remoção de Pb (II) de soluções aquosas 
Neste trabalho, a capacidade de adsorção do adsorvente em estudo, i.e. 
nanopartículas de magnetite revestidas com sílica e funcionalizadas com grupos 
ditiocarbamato à superfície, no caso do Pb (II) foi apenas investigada para as 
nanopartículas ~60 nm, uma vez que num estudo anterior já tinha sido investigada a 
capacidade de adsorção das nanopartículas ~100 nm para este metal (dados não 
apresentados). 
Os resultados obtidos para o sistema Pb/nanopartículas ~60 nm encontram-se na 
Figura 4.11. 
 
Figura 4.11 – Concentração de Pb (II) em solução (Ct) e quantidade adsorvida nas nanopartículas (qt), em 
função do tempo. Símbolos a cheio – Pb (II) em solução; símbolos abertos – Pb (II) no sólido; (*) – valores 
abaixo do limite de quantificação. 
 
A Figura 4.11 permite verificar que as nanopartículas de menor tamanho foram 
capazes de remover quase todo o Pb (II) existente em solução, já que ao fim de 48 horas a 
concentração residual de Pb (II) em solução era inferior a 5 µg/L, sendo que este valor é o 
limite de quantificação para este elemento da técnica usada (ICP-AES) e portanto todos os 
valores de concentração correspondentes a tempos superiores a 48 horas se encontram 
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No sentido de comparar a eficiência de remoção de Pb (II) em relação à remoção de 
Hg (II) de solução, apresenta-se na Figura 4.12 a variação da concentração normalizada 
destes metais em função do tempo, e na Figura 4.13 representa-se a variação da quantidade 
de metal adsorvido por grama de nanopartículas em função do tempo, para os dois metais. 
 
 









































Os resultados apresentados nas duas figuras anteriores permitem verificar que as 
nanopartículas apresentam uma maior afinidade pelo Pb (II) do que pelo Hg (II), uma vez 
que para concentrações iniciais iguais, as nanopartículas conseguem remover uma maior 
quantidade de Pb (II) do que de Hg (II), o que se verifica também pelos valores de qt 
obtidos. A percentagem de remoção foi assim de 86,5 % para o caso do Pb (II), enquanto 
para o caso do Hg (II) se obtém um valor de 52,7 %. 
 
A afinidade do ligando ditiocarbamato (DTC) com o ião metálico depende da 
constante de estabilidade (ou constante de formação) existente entre ambos. No caso de 
iões metálicos divalentes este processo é definido pela equação:  
(4.10) 
 




Na Tabela 4.4 são apresentadas as constantes de formação (K) de complexos de 
mercúrio e chumbo com o ligando dietilditiocarbamato, que se pode considerar como uma 
molécula modelo dos grupos ditiocarbamato à superfície das nanopartículas. 
  
Tabela 4.4 – Constantes de estabilidade para os complexos metálicos de mercúrio e chumbo com 
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Os valores da Tabela 4.4 confirmam que os complexos de ambos os metais 
apresentam constantes de estabilidade elevadas, o que demonstra a potencialidade dos 
grupos ditiocarbamato na remoção destes metais. No entanto, uma vez que o valor da 
constante de formação do complexo de mercúrio é muito mais elevada que a de chumbo, 
seria de esperar que e eficiência de remoção fosse maior para o mercúrio do que para o 
chumbo, o que na verdade não se observou. Uma possível explicação para este facto 
poderá estar relacionada com as espécies de mercúrio e chumbo existentes em solução a 
pH 7 (pH ao qual foram realizados os estudos de remoção). 
Na Figura 4.14 e Figura 4.15 estão representadas as distribuições das espécies de 
mercúrio e de chumbo, respectivamente, em função do pH. Da análise da distribuição das 
espécies de mercúrio pode-se verificar que a espécie predominante ao pH mencionado é 
Hg(OH)2, e no caso do chumbo, embora existam as espécies PbOH
+ e Pb(OH)2, a espécie 
predominante é Pb2+. 
Pode-se então sugerir, que a complexação do metal pelo ditiocarbamato poderá 
ocorrer em maior extensão quando o metal se encontra na forma iónica. Assim, a maior 
afinidade que as partículas aparentam ter pelo chumbo relativamente ao mercúrio, nas 
condições experimentais utilizadas, poderá resultar da presença de Hg(OH)2 como espécie 
predominante na solução de mercúrio e da presença de Pb2+ como espécie predominante na 



























































4.4 Comparação de adsorventes para remoção de Hg (II) de 
soluções aquosas 
Nesta secção apresentam-se, a título de exemplo, alguns estudos existentes na 
literatura que reportam a aplicação de diferentes adsorventes para a remoção de Hg (II), 
tendo em conta o valor de qmáx obtido nos diferentes casos ( Tabela 4.5). 
 
Tabela 4.5 – Comparação de adsorventes para remoção de Hg (II), tendo em conta o valor de q máx. 
Material Q máx (mg/g) Referência 
Resina Amberlite 252 3,90 [26] 
Carvão activado 25,8 [92] 
Cinzas 13,4 [93] 
Algas 72,2 [94] 
Sílica gel-ditiocarbamato 40,0 [69] 
Magnetite@ácido húmico 97,7 [95] 
 
 
Conforme se constata dos dados apresentados na Tabela 4.5, os diferentes 
adsorventes, embora eficientes, apresentam valores de capacidade de adsorção inferiores 





































No âmbito deste trabalho foi possível sintetizar nanopartículas de magnetite 
revestidas com sílica, com posterior ligação superficial de grupos amino e consequente 
funcionalização com grupos ditiocarbamato, com duas distribuições de tamanho distintas 
(~100 nm e ~60 nm).  
As partículas de ~100 nm foram bem caracterizadas e a sua capacidade de adsorção 
foi intensamente investigada para o Hg (II). Os resultados obtidos permitem concluir que 
as nanopartículas apresentam elevada eficiência de remoção de Hg (II), mesmo quando se 
usam pequenas massas de material. Com apenas 6 mg/L e para uma concentração inicial de 
50 µg/L foi possível obter água com qualidade para consumo Humano, de acordo com a 
legislação em vigor. 
A capacidade de adsorção das nanopartículas foi também alvo de estudo, tendo-se 
obtido a isotérmica do sistema mercúrio/nanopartículas ~100 nm para a gama de 
concentrações 0 – 0,025 mg/L. Na gama de concentrações estudada, as isotérmicas de 
adsorção de Langmuir e de Freundlich conseguem descrever os resultados experimentais, 
verificando-se no entanto, um melhor ajuste no caso do modelo de Freundlich. A 
capacidade máxima de adsorção estimada pelo método de Langmuir para as nanopartículas 
de ~100 nm é de 128 mg de Hg por grama de material. 
A cinética do processo foi também avaliada, tendo em conta os modelos de pseudo 
1ª e 2ª ordem, verificando-se um melhor ajuste aos dados experimentais pelo modelo de 
pseudo 2ª ordem. 
A eficiência na remoção de Hg (II) das nanopartículas foi testada em matrizes mais 
complexas (soluções de NaCl e água do mar, enriquecidas com 50 µg/L de Hg (II)), o que 
permitiu avaliar que a salinidade não altera a capacidade que estes nanomateriais 
apresentam para a remoção de metais de águas. 
O estudo do efeito do tamanho das nanopartículas na eficiência de adsorção, foi 
iniciado no âmbito deste trabalho, mas não permite ainda obter conclusões definitivas, uma 
vez que os resultados são ainda preliminares. Os resultados obtidos até ao momento 
sugerem que a capacidade de adsorção das nanopartículas de ~60 nm é inferior à 




capacidade das de ~100 nm, apesar do aumento da área superficial. De modo a 
compreender estes resultados, mais estudos deverão ser realizados, nomeadamente uma 
caracterização mais profunda das nanopartículas, no sentido de quantificar o número de 
grupos ditiocarbamato presentes na superfície. 
Verificou-se ainda que nas condições experimentais utilizadas as 
nanopartículas ~60 nm apresentam uma maior afinidade pelo Pb (II) do que pelo Hg (II), 
podendo este facto estar relacionado com a espécie metálica predominante em solução nas 
condições experimentais ensaiadas. 
Os materiais aqui apresentados e estudados apresentam um conjunto de vantagens 
relativamente a outros existentes para aplicações semelhantes, de onde se destaca a 
facilidade de síntese e morfologia uniforme, e a grande facilidade de remoção das águas 
por separação magnética, aliada ao facto destes materiais originarem baixas quantidades de 
resíduos sólidos. Para além disso, são ainda materiais de baixo custo, apresentando uma 
elevada viabilidade para serem usados em tratamento/remediação de águas residuais e 
efluentes industriais. 
5.2 Perspectivas para trabalho futuro 
Como sugestão para trabalho futuro, considera-se que será de grande interesse o 
estudo mais aprofundado do efeito do tamanho de partícula na remoção de metais de 
soluções aquosas, nomeadamente através de uma caracterização mais pormenorizada das 
nanopartículas funcionalizadas. 
O estudo de outros parâmetros, tais como o pH, temperatura e concentração inicial 
de metal serão também relevantes, para uma compreensão mais ampla do comportamento 
destes materiais em diferentes condições. 
A aplicação deste tipo de materiais a efluentes reais e a outro tipo de águas naturais, 
como seja o caso de águas de rio, é também um aspecto importante a considerar, por ser 
nestes meios que ocorrem as descargas directas de efluentes provenientes de inúmeras 
indústrias, da agricultura, entre outros.  




Por outro lado, o comportamento das nanopartículas em misturas de poluentes é 
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Cálculo da densidade de grupos ditiocarbamato nas nanopartículas de ~100 nm 
 
 Da Tabela 3.1 conhece-se a percentagem de Enxofre (S) nas nanopartículas que é 
de 0,978%. 
 Sendo a área superficial das nanopartículas de 14,6 m2/g (Tabela 3.2) e sabendo que 
foi utilizada uma massa de 46,72 10 g-´  de nanopartículas na medida de análise elementar, 
tem-se: 
2 3 2Área superficial 14,6 / 9,81 10m g m-= = ´  
4 60,978( ) 6,72 10 6,57 10
100
m S g- -= ´ ´ = ´  
então,  
6






= = ´  
















Como por cada grupo ditiocarbamato (CS2) existem 2 enxofres, vem que: 
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